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Tématem předložené dizertační práce bylo provedení testů toxicity s využitím testovacího 
organismu ze zástupců suchozemských stejnonožců Porcellio scaber. Tento testovací 
organismus byl zvolen jako nejvhodnější pro posouzení toxicity vybraných anorganických 
sloučenin kontaminujících terestrický ekosystém. 
 
Jeho výběr byl proveden na základě důkladně zpracované metodiky tohoto testu, dále 
známých biologických a biochemických vlastností výše specifikovaného živého organismu, 
případně na jeho ekologické relevantnosti. Kromě klasických endpointů, jakými jsou 
mortalita, změna hmotnosti testovacích jedinců a také vliv přítomnosti a koncentrace 
kontaminantů na konzumaci stravy, byly rovněž sledovány změny v morfometrické 
charakteristice, a to na úrovni tkání a buněk, cytotoxicita a rovněž byla posuzována možná 
bioakumulace v různých částech těla tohoto organismu. 
  
Vybrané testované látky lze zařadit do oblasti nanočástic a anorganických solí. U vybraných 
nanočástic zlata byla provedena kompletní ekotoxikologická studie na několika úrovních 
organizace živé hmoty (organismus, tkáň, buňka). Pro vybrané soli byla provedena studie, 


































The main topic of this dissertation thesis was focus on using toxicity tests with testing 
organism - terrestrial isopod Porcellio scaber. This organism was picked up as the most 
suitaible for the studying of toxicity assessment of selected inorganic compunds which could 
contaminate terrestrial ecosystem. 
 
This organism was selected for several reasons - sophisticated test methodology; well known 
biology and biochemistry of these animals and their ecological relevance. Besides classical 
endpoints such as mortality, change in mass of test specimens and the effect of the presence 
and concentration of contaminants onto food consumption; we monitored changes 
in the morphometric characteristics at the level of tissues and cells, the cytotoxicity and 
possibly bioaccumulation in various parts of the body of the organism. 
 
Selected test substance in this thesis were nanoparticles and inorganic salts. Wherein 
for chosen gold nanoparticles was carried out a complete study presents several levels 
of organization of living matter (organism, tissue, cell). For selected salts compound, this 
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1 ÚVOD 
Půda je jednou ze základních složek životního prostředí. Její nepostradatelná úloha spočívá 
v zajištění koloběhu celé řady látek nezbytných pro existenci života. Obvykle je definována 
jako čtyřfázový systém skládající se z pevné, kapalné, plynné a organické fáze [1]. 
Odehrává se v ní podstatná část cyklů látek, prvků a energie. Jedná se především 
o dekompoziční procesy, které vedou k uvolňování jednoduchých živin potřebných 
pro primární produkci. Při těchto procesech podléhá odumřelá organická hmota v půdě 
složitému rozkladu, na kterém se podílejí nejen mikroorganismy, ale také  půdní bezobratlí 
tzv. zooedafon. Z ekologického hlediska je jednou z nejvýznamnějších funkcí půdy 
dekompozice, dále mineralizace živin, při které dochází k uvolňování CO2 a H2O a rovněž 
syntéza složek humusu neboli humifikace. Rovněž jsou zde lokalizovány hlavní části cyklu 
dusíku, fosforu, síry a živin [2]. 
Do ekosystému půdy, která je stěžejní částí terestrických ekosystémů, může vstupovat 
nezanedbatelné množství látek přírodě cizích, tzv. polutantů. Polutanty mohou následně 
negativně ovlivnit společenstva dekompozitorů a jejich funkce. Takto dochází k výrazným 
změnám v cyklech organických látek a je narušována stabilita celého ekosystému. 
Rozsah a povahu efektů polutantů na půdní organismy lze identifikovat pomocí celé řady 
ekotoxikologických testů. V této práci bude pojednáno o testech toxicity na suchozemských 
stejnonožcích (P. scaber), které bezesporu patří mezi jedny z nedůležitějších půdních 
dekompozitorů a svou velikostí od 15 do 25 mm reprezentují skupinu půdní makrofauny [3]. 
Existuje mnoho zdrojů znečištění půd a typů polutantů. Mezi nejčastěji se vyskytující patří 
polyaromatické uhlovodíky, pesticidy, těžké kovy i ostatní rizikové prvky, detergenty, 
polychlorované bifenyly a fenoly. O těchto kontaminantech již byla sepsána celá řada 
publikací, ve kterých byla řešena jejich toxicita, transformace, transport a biodostupnost 
v terestrickém prostředí [4,5]. 
V poslední době, tj. zejména s  rostoucím vývojem vědního oboru nanotechnologie a také 
vzhledem k exponenciálně se zvyšující produkci nanomateriálů, se právě tyto látky dostávají 
nevyhnutelně do popředí zájmu odborníků z mnoha zemí. Zvyšující se množství jejich 
praktických aplikací vede ke zvýšenému riziku jejich úniku do životního prostředí. Navzdory 
skutečnosti, že roční produkce nanomateriálů je odhadována na tisíce tun a má strmě 
narůstající trend, možnosti zjišťování jejich skutečného vlivu na životní prostředí jsou 
doposud velice omezené. Proto je celá řada současných vědeckých prací zaměřena 
na sledování osudu nanomateriálů v terestrickém prostředí a na jejich toxicitu pro půdní 
organismy všech trofických úrovní. Avšak predikce účinků nanomateriálů je obvykle velice 
složitá, výsledky testů toxicity nejsou jednoznačné, protože toxicita všech druhů nanočástic je 
ovlivněna širokou škálou faktorů vztahujících se jak k vlastnostem studovaných nanočástic, 
jakými jsou např. velikost částic, měrný povrch, složení solvatujících iontů, tak také k matrici, 
ve které test probíhá (pH, iontová síla, mocenství iontů, přítomnost chelatujících látek, 
huminových a fulvinových kyselin). Vysoké množství proměnných předurčuje 
komplikovanost relevantního ekotoxikologického testu [6-8]. 
Z výše uvedeného vyplývá, že u vybraných nanočástic je zapotřební testovat nejen jejich 
toxicitu pro zvolený organismus, ale také přesně definovat jejich chemické a fyzikální 
vlastnosti. 
Další skupinou látek vyskytujících se ve velké míře v životním prostředí a majících negativní 
vliv na půdy jsou soli. Ty se dostávají do půd nadměrným používáním minerálních hnojiv, 
posypem komunikací v zimním období a rovněž nadměrným zavlažováním, což vede 
k salinizaci půd, tj. zasolení, které může mít negativní vliv na zemědělství nebo lesnictví. 
Nadměrné množství solí v půdě rovněž ovlivňuje organismy různých trofických úrovní jako 
jsou především rostliny, mikroorganismy, různé druhy suchozemských živočichů, 
např. žížaly, roupice a chvostoskoky [9-15]. 
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2 TEORETICKÁ ČÁST 
2.1 Ekotoxikologie, ekotoxicita, biotesty  
Ekotoxikologie 
Ekotoxikologie byla poprvé definovaná kolem roku 1969 členem Francouzské akademie věd, 
Dr. René Truhautem, a to jako oblast toxikologie věnující se zejména studiu toxických účinků 
vyvolaných přírodními a syntetickými polutanty na složky ekosystémů, tj. zejména 
na živočichy, rostlinstvo a mikroorganismy. 
Ekotoxikologie je multidisciplinární vědou integrující toxikologii, chemii životního prostředí 
a ekologii. Je zaměřena především na analýzu a s ní související porozumění vlivu chemických 
látek na všechny biologické úrovně živé přírody. To by se mělo projevit zejména při ochraně 
živé přírody, dále při analýze a pochopení přímých a nepřímých účinků chemických látek 
na všechny biologické úrovně ekosystému, při studiu a hodnocení (škodlivých) účinků 
chemických látek, prevenci poškození a ohrožení ekosystémů, předpovědi a odhadech 
škodlivosti chemických látek, předpovědi a odhadu jejich rizik a v neposlední řadě rovněž 
při vývoji praktických nástrojů pro odhady škodlivosti a rizik [16,17]. 
 
Ekotoxicita 
Ekotoxicita je schopnost látek působit toxicky na zdravý rozvoj přírody, na rovnováhu 
přírodních ekosystémů, především ekosystémů vod, půd a sedimentů. Nejedná se však pouze 
o toxické účinky mající vliv na jednotlivé živočichy a rostliny, ale zejména na toxické účinky 
mající dopad na ekosystémy jako celek. Významným faktorem ekotoxických látek je jejich 
stabilita v prostředí. Čím je látka stabilnější, tím může v prostředí působit dlouhodoběji 
a může ve větší míře poškozovat přírodu [16,17]. 
 
Biotest 
Biotest (bioassay) je definován jako „zkouška“ využívající biologický systém, který zahrnuje 
expozici organismu testovaným materiálem a stanovuje jeho odpověď.  
Principem biotestu je kontakt testované látky, směsného nebo přírodního vzorku za určitých, 
předem definovaných a kontrolovatelných podmínek, s detekčním systémem (zkušebním 
organismem, tkání, populací, společenstvem apod.). Z výsledků těchto testů lze následně 
posoudit, zda testovaná látka je toxická, zda vzorek vody obsahuje využitelné živiny a zda je 
za těchto podmínek sledovaná substance rozložitelná apod.  
Biotest nepodává informaci o tom, která látka a v jakém množství je v příslušném vzorku 
obsažena, to je vyhrazeno až pro chemickou analýzu, může však velmi jednoduše a rychle 
prokázat, zda je nebo není ve vzorku biologicky aktivní [18-20].  
 
Terestrické testy 
Terestrické neboli kontaktní testy pracují se širokou škálou testovacích organismů všech 
trofických úrovní. Převážně se testuje přímo námi zkoumaný pevný materiál; může se jednat 
jak o  testování přírodní kontaminované matrice (vytěžené půdy, sedimenty, kaly, popílky),  
tak lze testovat také matrici námi záměrně kontaminovanou v laboratorních podmínkách 
(artificiální půdy, LUFA půdy, potrava, aj.), a to v různých koncentračních řadách. V těchto 
případech je poměrně snadné následně vypočítat toxikologické hodnoty, např. LC50. 
Výhodou terestrických testů je jejich ekologická relevantnost a schopnost odhalit ekotoxicitu 
také u látek, které nejsou ve vodě rozpustné. Pokud např. sediment obsahuje nebezpečné 
a toxické látky, jejichž rozpustnost je omezená nebo žádná, jako např. PAHs (polyaromatické 
uhlovodíky), PCBs (polychlorované bifenyly) a mnoho dalších persistentních organických 
polutantů, můžeme pomocí těchto testů určit, zda látky přítomné v dané matrici budou 
organismům biodostupné a v důsledku toho mohou tyto organismy negativně ovlivnit [17,20]. 
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2.2 Suchozemští stejnonožci (P. scaber) 
2.2.1 Taxonomie  
P. scaber (Latrielle, 1804) patří do říše živočišné (Animalia), kmenu členovci (Arthropoda), 
podkmenu korýši (Crustacea), třídy rakovci (Malacostraca), do řádu stejnonožci (Isopoda), 
do podřádu (Oniscoidea), čeledi Porcellionidae a rodu Porcellio [21]. 
 
2.2.2 Biologie a ekologie 
Suchozemští stejnonožci jsou jedinou skupinou z kmene korýšů, která se dokázala plně 
adaptovat na suchozemský způsob života. Vyvinuli se z vodních forem stejnonožců, avšak 
postrádají lipoidní vrstvu, která by bránila odpařování a ztrátě vody, což je předurčuje 
k životu ve vlhkém prostředí [22,23]. 
Jsou to základní představitelé půdní fauny mající významný vliv na tvorbu půdy a její kvalitu, 
neboť se podílejí na rozkladných a půdotvorných procesech. Zpracují ročně více než 10 % 
organických zbytků, které se dostanou do půdy, čímž zrychlují proces humifikace. Přímo 
přispívají k homogenizaci organických zbytků a digestivně degradují celulózu a fenolické 
látky. Tyto organismy vylučují amoniak, čímž podstatně zvyšují koncentraci amonných iontů 
v organických zbytcích v půdě, které jsou velmi důležitým zdrojem dusíku. Mechanicky se 
podílejí především na tvorbě struktury půdy hloubením sítí nor, čímž umožňují výměnu plynů 
v půdě a vodní drenáž. Velmi známý je poznatek, že přítomnost a aktivita stejnonožců v půdě 
může sloužit jako bioindikátor environmentálního stresu [24-29]. 
P. scaber má klenutý, oválný tvar těla s drsným dorsálním povrchem a jeho zbarvení se 
obecně liší podle pohlaví. Samci jsou tmavošedí až černí, samice bývají světlejší; jsou šedé, 
popř. hnědé nebo hnědé s šedými skvrnami. Délka těla dospělého jedince se pohybuje 
v rozmezí 15 až 25 mm. Jedná se o druh původně západoevropský, atlantický, v současné 
době je však jeho rozšíření téměř kosmopolitní. V ČR je hojně rozšířen po celém území, 
vyskytuje se zejména synantropně, tzn. v okolí lidských sídel, na skládkách, rumištích, 
staveništích a ostatních narušených biotopech. P. scaber se vyznačuje především noční 
aktivitou, zejména po setmění a před rozbřeskem. Přes den se ukrývá pod různými předměty, 
nejčastěji kameny a dřevem. V noci vylézá z úkrytu a je možné je objevit i na místech, kde se 
přes den nikdy nevyskytují. Jejich potrava se skládá z různých organických zbytků, převážně 
rostlinného původu [24,30]. 
Trávicí soustavu u P. scaber tvoří  žaludek a hepatopankreas, přičemž hepatopankreas je 
hlavním trávicím orgánem, který zastupuje funkce střev, jater a slinivky břišní. Dále je 
hlavním místem syntézy a sekrece trávicích enzymů, vstřebávání živin, skladování 
metabolické rezervy (lipidy a glykogen) a vylučování odpadů. Hepatopankreas se skládá 
ze čtyř trávicích žláz, které leží volně v tělní dutině (Obr. 1). Jejich epitel obsahuje dva typy 
buněk, velké B buňky, které vyčnívají do dutiny hepatopankreatu a menší S buňky ve tvaru 
klínu. Oba dva druhy buněk se vyskytují střídavě (Obr. 1). Toku tekutiny 
z a do hepatopankreatu je dosaženo kontrakcí tenké sítě svaloviny kolem trávicích žláz. 
Funkci sekreční a absorpční mají B buňky, které obvykle obsahují hodně tukových kapének, 
glykogenu a iontů kovů uchovávaných v tzv. granulích, zatímco S buňky akumulují kovové 
ionty, vápník a soli kyseliny močové. Bylo zjištěno, že B buňky obsahují všeobecně více 
tukových kapének, a to v porovnání s S buňkami, endoplasmatickým retikulem a volnými 
ribozomy a také mají hustší cytoplazmu. Tyto buňky, jejich morfologie a změny funkce jsou 
rovněž sledovanými endpointy v případě ekotoxikologických testů [31-36]. 
V testech toxicity, které střídaly fáze dostatku a deficitu stravy, byla prokázána reverzibilní 
plasticita B lymfocytů. Dále byly popsány morfologické změny B buněk během 24 hodin 
trvajícího trávicího cyklu. Tyto změny se pozorují na základě odlišností na histologické 
úrovni; velikost B buněk se změní od tvaru vypouklé kopule až po zcela rovnou plochu a dále 
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pak na ultrastrukturální úrovni, kde lze pozorovat akumulaci a následné vytlačování 
lipidových kapek. B buňky prochází těmito ultrastrukturální změnami během nedostatku 
potravy nebo konzumací potravy kontaminované kovy. Tato změna je pozorovatelná rovněž 
v období svlékání vnější kostry (exoskeletu) testovacích organismů. Naproti tomu u S buněk 
nebyla v žádných uskutečněných experimentech pozorována změna vzhledu, tvaru nebo 
funkcí [32,37-44]. 
Lipidy jsou důležitou zásobní látkou u všech bezobratlých. U P. scaber jsou uloženy v epitelu 
trávicího systému v první řadě v resorpčních buňkách. Jedna z  jejich dalších funkcí je 
podpoření vzniku nové vnější kostry při svlékání. Tukové kapénky v hepatopankreatu jsou 
redukovány během hladovění a poté opětovně obnoveny při dostatku potravy. Tyto kapénky 
jsou odpovědné za snížení reakce různých nutričních stresorů, např. potravy kontaminované 
těžkými kovy nebo pesticidy [35,36,39,40,45-51]. 
 
 
Obr. 1: Obrázek suchozemského stejnonožce: 
(A a B) anatomie trávicího systému 
(C) snímek z elektronové skenovací mikroskopie izolované trávicí žlázy 
(D) pohled na vnitřek trávicí žlázy - B buňka označena v kruhu 
(E) snímek ze světelného mikroskopu průřezu trávicí žlázy - B buňka označena v kruhu [70]. 
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2.2.3  Testování toxicity na suchozemském stejnonožci (P. scaber) 
Suchozemští stejnonožci, včetně druhu P. scaber, jsou často používanými organismy 
v testech toxicity. Hodnotí se zejména jejich reakce na různé fyziologické nebo 
experimentální podmínky, změny okolního prostředí a stravy. Existuje mnoho studií toxicity, 
ve kterých byl tento organismus pro testování rozličných chemických látek použit. Na základě 
těchto studií bylo zjištěno, že se jedná o vhodný testovací organismus v testech toxicity 
těžkých kovů [52-54], biocidů [55,56], veterinárních léčiv [57,58] a nanočástic [59-62]. 
V těchto testech se posuzovaly obvyklé toxikologické endpointy jako je mortalita, změna 
hmotnosti testovacích jedinců a konzumace stravy. Dále potom biochemické biomarkery 
a histopatologické změny. 
Tyto organismy jsou široce používané pro testování toxicity různých látek a pravděpodobně 
jsou nejlepší volbou pro studium toxicity kontaminovaného terestrického ekosystému za 
kontrolovaných laboratorních podmínek. Splňují většinu z kritérií, které by měl testovací 
organismus mít: jejich biologie a fyziologie je dobře známá, je poměrně snadné (prostorově a 
časově nenáročné) chovat je v laboratořích a manipulovat s jednotlivými organismy. Dále je 
možné získat údaje o toxicitě na různých biologických úrovních (buňka, tkáň, jedinec). 
Kromě toho, suchozemští stejnonožci nepodléhají právním omezením v souvislosti s pokusy 
na zvířatech, jako obratlovci [63-65]. 
Kromě klasických endpointů jako je již zmiňovaná mortalita, změna hmotnosti testovacích 
jedinců a vliv přítomnosti a koncentrace kontaminantů na konzumaci potravy, lze měřit další 
změny v morfometrické charakteristice  hepatopankreatu; a to především vliv na tloušťku 
hepatopankreatických buněk, popřípadě jejich ztenčování, nebo vliv na výskyt lipidových 
kapének, tj. snížení ukládání lipidových rezerv. Vytlačování lipidových kapének je obvykle 
spojeno se ztenčením epitelu. Mezi další zajímavé endpointy patří změna integrity buněčné 
membrány v trávicích žlázách a bioakumulace kovů v různých částech těla (trávicí žlázy, 
střevo, zbytek těla), které jsou analyzovány odděleně. Kromě toho se zkoumá únikové 
chování těchto jedinců (z kontaminované do kontrolní půdy) a jejich preference v možnosti 
výběru potravy různých kvalit (kontaminovaná a nekontaminovaná) [65,66]. 
 
2.2.4 Založení chovu, chov a odběr jedinců 
Suchozemští stejnonožci, P. scaber, se obvykle sbírají ručně, v co nejméně kontaminovaných 
oblastech; jedná se zpravidla o Národní parky a Chráněné krajinné oblasti. Sbírají se  
v zahradách, sadech, pod kůrou stromů, pod kameny a ve starých zemědělských usedlostech. 
Do laboratoří se transportují v plastových nádobách s otvory ve víku pro výměnu vzduchu; 
na dno se umístí vrstva ovlhčené standardní půdy LUFA 2.2 a vrstva opadanky. 
Po transportu do laboratoře se připraví skleněné terárium (20 cm × 35 cm × 20 cm), na dno 
se dá opět vrstva půdy LUFA 2.2, která je mírně ovlhčena, dále se umístí množství kůry 
a kamenů, pod které se mohou stejnonožci schovat a jako potrava se přidá částečně rozložené 
listy lísky obecné (Corylus avellana). Důležitá je vysoká vlhkost, a proto se terárium musí 
pravidelně rosit. Světelný režim je 14 hodin světlo a 10 hodin tma. V každém teráriu jsou 
umístěny samice i samci, nejlépe ve větším počtu, obvykle 100 – 300 jedinců. Optimální je 
nechat zvířata adaptovat na laboratorní podmínky jeden měsíc a teprve potom se vyberou 
vhodní jedinci do toxikologických testů [67]. 
Do testů se vybírají jedinci v rozmezí tělesné hmotnosti 30 až 60 mg. Je dobré dbát na to, 
aby variabilita hmotností byla co nejmenší. Menší jedinci jsou nevhodní, a to pro vyšší 
citlivost nedospělého jedince, větší jedinci mohou být naproti tomu negativně ovlivněni 
vysokým věkem. Do každé testovací skupiny se snažíme vybrat jedince zastupující 
rovnoměrně obě pohlaví a vynecháváme potom ty jedince, kteří se začínají svlékat nebo 
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oplozené samice. Pokud se přesto tito jedinci v testech objeví, například se začnou svlékat 
v průběhu expozice, jsou výsledky jejich sledování z toxikologické studie vyloučeny [68]. 
 
2.2.5 Test akutní toxicity 
Jedná se o test akutní toxicity, jehož expozice trvá čtrnáct dní. Metodika tohoto testu je 
důkladně a podrobně popsána v mnoha studiích autorky prof. Damjany Drobne [52,63,67]. 
Design testu je následující; obsahuje koncentrační řadu testované látky (obvykle tři 
koncentrace) a kontrolu. Každá koncentrace a kontrola je zpravidla testována prostřednictvím 
dvanácti až patnácti jedinců. Pro každou látku je tak zapotřebí přinejmenším 48 organismů. 
Test probíhá v Petriho miskách; do každé z nich je vložen testovací jedinec samostatně spolu 
s testovanou látkou aplikovanou na list lísky obecné.  
Kontaminovaná matrice se připraví na základě protokolu vypracovaném podle Damjany 
Drobne [67]. Testované látky jsou suspendovány v deionizované vodě (Milli Q, Millipore, 
Billerica, Massachusetts, USA [pH = 5,7, ρ = 18,5 MOhm • cm]), za použití vortexu (20 s, 
2000 otáček za minutu). Testované substance se připravují čerstvé pro každý experiment; 100 
µl připraveného roztoku se aplikuje na 100 mg suchého listu lísky obecné štětečkem a celá 
tato dávka musí být důkladně rozetřena po celém povrchu, aby testovaná matrice byla co 
nejvíce homogenní. Jedinci v kontrolní skupině jsou krmeni pouze listy lísky pokryté 100 µl 
deionizované vody. Horní víčko každé Petriho misky je ovlhčeno. Dále se Petriho misky 
s testovacím organismem a kontaminovaným popř. kontrolním listem důkladně označí a vloží 
se do plastového terária, jehož dno pokrývá vrstva mokrých filtračních papírů. Toto terárium 
je přikryto víkem s  otvory pro výměnu vzduchu a je dostatečně oroseno vodou, aby se 
humidita vzduchu blížila 100 %.  
V průběhu testu se provádí kontrola každý den, ovlhčuje se horní víčko Petriho misky 
a zaznamenává se případná mortalita. Po sedmi a čtrnácti dnech se sbírají fekální peletky. Ty 
se sbírají do předem zvážených zkumavek Eppendorf, nechají se jeden den vysušit 
na vzduchu a teprve potom se zváží. 
Po čtrnáctidenní expozici nastává jeden den tzv. eliminační fáze v čistém prostředí, během 
které se jedinci přepraví do Petriho misky s listem lísky obecné cca 30 mg a zde jsou 
ponecháni z důvodu eliminace zbytků kontaminované stravy uvolněné ze střev. Zaznamenává 
se počet uhynulých jedinců. Poté jsou přeživší jedinci zváženi a následuje jejich pitva a 
analýza jednotlivých částí těla. 
 
2.2.5.1 Mortalita, změna hmotnosti a stravovací parametry 
Úmrtnost jedinců je zaznamenávána v průběhu a na konci testu. Z každé testovací skupiny, 
obvykle čítající 12 až 15 jedinců, jsou vyloučena zvířata, která zemřela v důsledku vyšší 
citlivosti organismu v průběhu svlékání a také vzhledem k vývoji marsupia (plodu) u samic. 
Zvířata, která zjevně zemřela z  těchto důvodů, se následně nezapočítávají do statistických 
analýz mortality. Statistická významnost rozdílů mezi kontrolní skupinou a exponovanými 
skupinami zvířat se hodnotí pomocí Mann-Whitneyho U-testu (*p<0,05, **p<0,01 
a ***p<0,001) za použití softwaru OriginPro 8.0 (OriginLab, Northampton, USA) [152]. 
 
Změna hmotnosti se hodnotí jako rozdíl mezi hmotností testovacího jedince na začátku 
a na konci expozice. Z  těchto rozdílů se vyhodnotí jejich statistická významnost mezi 
kontrolní skupinou a exponovanými skupinami zvířat a to opět pomocí Mann-Whitneyho U-




O organismu P. scaber je dobře známo, že pomocí chemoreceptorů je schopen odhalit vysoké 
množství kovů obsažených v potravinách. Otravě způsobené konzumací této kontaminované 
potravy se snaží vyhnout několika způsoby; např. sníží spotřebu potravy, uniká z dosahu této 
potravy (dochází k jeho únikovému chování), reguluje rychlost konzumace potravin, ukládá 
kovy do hepatopankreatu v nerozpustné formě a vylučuje kovy ve formě fekálních peletek 
nebo močí. Proto je rychlým, jednoduchým a reprodukovatelným způsobem pro hodnocení 
toxicity kovů na pozemních stejnonožcích měření tzv. Feeding parameters (stravovací 
parametry): Feeding Rate (konzumace stravy), Fecal Production Rate (produkce fekálních 
peletek), Food Asimilation Efficiency (účinnost asimilace stravy), Assimilation Rate 
(asimilační rychlost) a Growth Efficiency (účinnost růstu), která byla popsána v následné 
vědecké studii [52]. 
Obecně platí, že sníží-li se konzumace stravy a produkce fekálních peletek a dojde-li také ke 
zvýšení účinnosti asimilace stravy, můžeme hovořit o nepříznivých účincích testované látky 
na tyto testovací organismy [52]. 
 
Výpočet parametrů stravování (pro jednotlivé zvíře) je následující: 
 
Feeding Rate (FR)   
        (E1)
 
Fecal Production Rate (FPR)  
         (E2)
 
Food Assimilation Efficiency (FAE)        (E3) 
Assimilation Rate (AR)  
       (E4) 
Growth Rate (GR)     (E5) 
 
dw - dry weight; suchá hmotnost 
fw - fresh weight; čerstvá hmotnost 
WLs - leaf weight on start (mg; dw); hmotnost listu na začátku testu 
WLe - leaf weight at the end (mg; dw); hmotnost listu na konci testu 
Wisop a – average isopod weight; průměrná hmotnost stejnonožce v průběhu testu 
Wisop s - isopod weight on start (mg; fw); hmotnost stejnonožce na začátku testu 
Wisop e - isopod weight at the end (mg; fw); hmotnost stejnonožce na konci testu 
WF - faeces weight (mg); hmotnost fekálních peletek 
FR - Feeding Rate (mg leaf/mg isopod) - konzumace stravy (mg listu/mg stejnonožce) 
FPR - Fecal Production Rate (mg faeces/mg isopod) - produkce fekálních peletek 
(mg peletek/mg stejnonožce) 
FAE - Food Assimilation Efficiency (mg leaf – mg feaces/ mg leaf) - účinnost asimilace 
stravy ((mg listu - mg peletek)/mg listu) 
AR - Assimilation Ratio (mg leaf/mg isopod) - asimilační rychlost (mg listu/mg stejnonožce) 
GE - Growth Efficiency (%) - účinnost růstu (%) 
 
Statistická významnost rozdílů mezi kontrolní skupinou a exponovanými skupinami zvířat se 
rovněž hodnotí pomocí Mann-Whitneyho U-testu (* p<0,05, ** p<0,01 a *** p<0,001) 
za použití softwaru OriginPro 8.0 (OriginLab, Northampton, USA). 
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2.2.6 Integrita buněčné membrány v trávicích žlázách 
Atraktivní a často používaná metoda pro stanovení integrity buněčné membrány využívá dvou 
základních barviv, akridinovou oranž a ethidium bromid a je označována názvem AO/EB test. 
Tato in vivo technika je aplikovatelná na širokou škálu buněk. Na podkladě údajů  
prezentovaných v publikaci [65] je rovněž využitelná pro testování potencionální toxické 
interakce mezi nanočásticemi a biologickým systémem, a to i u suchozemských stejnonožců. 
Test AO/EB je založen na předpokladu, že změny v buněčné membránové integritě mají za 
následek rozdíly v propustnosti barviv v buňkách. Použitá barviva jsou tzv. fluorescenční 
sondy pro nukleové kyseliny, protože DNA je jen slabě fluorescentní nebo nefluorescentní;  
proto se pro vizualizaci a identifikaci chromozomů tyto sondy využívají. Akridinová oranž v 
důsledku jejího vmezeření do dvouvláknové nukleové kyseliny obarví buňky s neporušenými 
membránami a výsledkem je zelená fluorescence. Ethidium bromid naproti tomu projde 
pouze do buněk s destabilizovanými buněčnými membránami a po vmezeření do DNA ho 
můžeme identifikovat na základě oranžové fluorescence (Obr. 2) [65,69].  
 
Tato zkouška následuje okamžitě po pitvě zvířete. Podstatou je umístění jedné trávicí žlázy 
na dobu pěti minut do roztoku obsahujícího směs barviv. Tato žláza je po uplynutí stanovené 
doby co nejšetrněji přemístěna na podložní sklíčko mikroskopu a ihned vyfotografována, a to 
pomocí fluorescenčního mikroskopu s použitím excitačního filtru o vhodných hodnotách 
vlnových délek záření (obvykle mezi 450 - 490 nm) a emisního filtru 515 nm k vizualizaci 
nukleotidů obarvených ethidium bromidem a akridinovou oranží. Excitační filtr 365 nm 
a emisní filtr 397 nm se používá pro vizualizaci nukleotidů obarvených pouze ethidium 
bromidem. Míra buněčné membránové destabilizace je hodnocena vizuálně podle stupnice 
0 až 9, přičemž stupeň nula značí nulové nebo téměř žádné poškození a stupeň devět označuje 




Obr. 2: Mikrofotografie hepatopankreatické tkáně P. scaber pořízena fluorescenčním 
mikroskopem. 
 (A) negativní kontrola, žádné nuklidy nejsou obarveny EB  
(B) pozitivní kontrola, buňky s destabilizovanou membránou mají jádra obarvena EB 
(oranžová). Žlutá šipka na obrázku B představuje nepoškozené jádro (neobarvené EB) 
a černá šipka představuje poškozené jádro (obarvené EB) [65]. 
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2.2.7 Bioakumulace 
Suchozemští stejnonožci jsou známí svou schopností bioakumulovat velké množství kovů 
ve svých tkáních a přežít tak i v průmyslově znečištěných oblastech. Rovněž je známa jejich  
schopnost reagovat na kontaminaci těžkými kovy a to v závislosti na jejich koncentraci. Tyto 
schopnosti z nich dělají jednoho z nejoblíbenější experimentálních organismů v terestrické 
ekotoxikologii. Pro lepší pochopení, jak jsou tito jedinci schopni se vypořádat se znečistěným 
prostředím těžkými kovy, jsou důležité znalosti o příjmu, asimilaci a vylučování těchto prvků 
z jejich těl [21,71]. 
Příjem kovů je závislý především na míře konzumace stravy, na dostupnosti kovu 
v potravinách a na pH ve vnitřním prostředí střev organismů [21,72].  
P. scaber reaguje velmi dobře na vysoké koncentrace kovů v potravinách různými způsoby; 
nejčastější reakcí je však odmítání konzumace této potravy a hladovění. Na problematiku 
bioakumulace kovů a jejich vliv na jedince bylo zaměřeno již několik studií; například byly 
testovány kovy jako je Cu, Ni, Mn, Mg, Zn, které byly v různých koncentracích aplikované 
do potravy stejnonožců [32,73-75]. 
Výsledkem studie vlivu zinku na P. scaber bylo objevení jeho schopnosti vyhnout se otravě 
tímto kovem a to několika způsoby; regulací rychlosti konzumace kontaminované stravy, 
únikovým chováním, ukládáním kovů v hepatopankreatu ve formě nerozpustných granulí 
a vylučováním zinku ve formě fekálních peletek, popř. močí [21,52,72,76-78].   
Nově se zpracovávají i studie zabývající se bioakumulací nanočástic v tomto stejnonožci. Již 
bylo publikováno několik studií zkoumající tuto schopnost u nanočástic ZnO2, Cu a CoFe2O4. 
Obvykle se měří obsah těchto nanočástic v  jednotlivých částech testovacího organismu 
pomocí metod atomové absorpční spektrometrie (AAS), hmotnostní spektrometrie s indukčně 
vázaným plazmatem (ICP-MS) nebo povrchové plazmové rezonance (LSPR) 
[61,79,80,82,83]. 
 
2.2.8 Tloušťka epitelu hepatopankreatických buněk v trávicích žlázách 
Tloušťka epitelu je dalším endpointem využívaným pro sledování negativních dopadů 
toxikantů. Po pitvě organismu na konci testu akutní toxicity se jedna z trávicích žláz používá 
ke studiu vlivu testované látky na buňky trávicího epitelu. Okamžitě po jejím odpreparování 
z hepatopankreatu se vloží do Carnoy-B fixativa (absolutní alkohol, chloroform a ledová 
kyseliny octová, v poměru 6: 3: 1). 
O trávicích žlázách každého jedince se vede záznam, kde je popsán jejich tvar, barva 
a jakékoliv odchylky od stavu běžně analyzovaných žláz. V Carnoy-B fixativu se při 
laboratorní teplotě ponechá tkáň po dobu 24 hodin. Potom následuje dehydratace žláz, a to 
postupně v 70% alkoholu, 80% alkoholu, 96% alkoholu, absolutním alkoholu a xylenu. 
Dehydratovaná tkáň se vkládá do malého aluminiového boxu cca 1 x 1 x 1 cm obsahujícího 
vosk (Paraplast Plus); při teplotě 56° C se v něm tkáň ponechává 24 hodin. Potom se vosk 
nechá ztuhnout při laboratorní teplotě po dobu několika hodin, odstraní se aluminiová folie 
a žláza se připraví na řezání příčných řezů tzv. mikrotomů. 
Příčné řezy jsou obvykle 8 mm široké, přičemž žláza se řeže po celé její délce. Tyto řezy jsou 
potom obarveny barvivy eozinem a hematoxylinem a jsou pořízeny jejich fotografie pomocí 
optického mikroskopu. Pro každou žlázu se analyzuje obvykle 10 až 20 histologických řezů, 
jak je vidět z následujícího obrázku (Obr. 3b). Každá žláza se dá rozdělit na šest sekcí 
a z každé je obvykle analyzován jeden až dva histologické řezy. Studie [66] prokázala, že se 
nevyskytly žádné významné rozdíly mezi trávicími žlázami v jednom testovacím organismu; 
proto se mohou ostatní žlázy použít k dalším analýzám. 
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Tloušťka epitelu se stanovuje obvykle s použitím ImageJ verze 1.48q softwaru pro analýzu 
obrazu, podle studie [66]. Snímky z  optického mikroskopu jsou do něho importovány 
a následně analyzovány. Pro odhad průměrné epiteliální tloušťky (ET) každého příčného řezu 
hepatopankreatu se tento průřez znázorňuje jako kruh. Z  hodnot vnějšího obvodu 
hepatopankreatu (HP) se vypočte poloměr hepatopankreatu (HR) (E6) a prostřednictvím 
následujících rovnic (E7, E8, E9 a E10) dojdeme až k námi sledovanému parametru tloušťky 
epitelu. 
 
Výpočet parametrů hepatopankreatu, lumenu a tloušťky epitelu je následující: 
 
Poloměr hepatopankreatu (HR)              (E6) 
Plocha hepatopankreatu (HA)            (E7) 
Plocha lumenu (LA)           (E8) 
Poloměr lumenu (LR)             (E9) 
Tloušťka epitelu (ET)           (E10) 
 
Takto vypočtený parametr představuje odhad průměrné (vyhlazené) tloušťky epitelu. 
Průměrná tloušťka epitelu hepatopankreatu je stanovena jako průměr ze všech zkoumaných 
ekvidistantních sekcí. Změna tloušťky epitelu se vyhodnotí jako statisticky významný rozdíl 
mezi kontrolní skupinou a exponovanými skupinami zvířat a to i v tomto případě pomocí 
Mann-Whitneyho U-testu (*p<0,05, **p<0,01 a ***p<0,001) za použití softwaru OriginPro 
8.0 (OriginLab, Northampton, USA) [66]. 
 
2.2.8.1 Četnost výskytu lipidových kapének v B buňkách 
Četnost lipidových kapének v B buňkách v hepatopankreatu se klasifikuje čtyřmi stupni [66]. 
Vychází ze znalosti  abundance v nestresovaných organismech, kterými jsou jedinci odebráni 
přímo z terárií z laboratorní kultury a dále jedinci z kontrolních skupin z testu toxicity. 
Hojnost lipidových kapének v buňkách B hepatopankreatu je klasifikována podle čtyř tříd: 
a) řídká, b) nízká, c) střední, d) vysoká.  
Tloušťka epitelu trávicích žláz P. scaber se hodnotí vizuálně na základě metodiky 
prezentované v literatuře [84]. Podle histologického vzhledu (tvar a velikost) B buněk 
trávicích žláz se organismy rozdělí do pěti stupňů poškození. Stupeň 1 představuje jedince, 
kteří mají zcela zploštělé B buňky, stupeň 2 představuje jedince, kteří mají B buňky zcela 
zploštělé spolu s oblastmi mírně zploštělých B buněk, popřípadě B buňky mající pyramidální 
tvar; stupněm 3 je označeno poškození B buněk, které nabývají pyramidový tvar a jen některé 
jsou mírně ploché, stupeň 4 potom představuje organismy, které mají velké B buňky ve tvaru 
kopule s oblastmi B buněk pyramidového nebo mírně zploštělého tvaru a stupeň 5 představuje 
jedince, kteří mají velké B buňky ve tvaru kopule (Tab. 1) [66,84]. 
 
2.2.8.2 Stanovení fyziologického stavu jedinců na základě morfometrických změn 
v hepatopankreatu 
Na základě tloušťky epitelu trávicích žláz (tvar a velikost) B buněk (stupňů) a na základě 
rozdělení podle četnosti výskytu lipidových kapiček v B buňkách (tříd) se organismy 
rozdělují do tří skupin, z nichž každá má odlišný fyziologický stav (Obr. 4) [84].  
Do skupiny A patří jedinci, kteří nebyli vystaveni stresu, „ non-stressed“, tloušťka epitelu 
stupně 4 a 5 a třída abundance lipidových kapének c nebo d. Druhou skupinu B tvoří 
organismy pod mírným stresem „moderately stressed“, tloušťka epitelu stupně 3 a třída 
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abundance d nebo c. Třetí skupinu tvoří jedinci velmi stresovaní „severely stressed“, tloušťka 




Obr. 3: P. scaber. 
(a) Schéma trávicího systému. 
(b) Zóny trávicí žlázy 





Tab. 1: Fyziologický stav jedinců na základě morfometrických změn v hepatopankreatu [85]. 
 






















































Obr. 4: Četnost lipidových kapének v B buňkách v hepatopankreatu (a-d). 
Hojnost lipidových kapek: (a) řídké; (b) nízká; (c) střední; (d) vysoká [84]. 
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2.2.9 Test únikového chování v půdě 
Test únikového chování je rychlý screeningový test pro hodnocení půdy a vlivu znečišťujících 
látek a chemikálií na chování testovacích organismů. Tento způsob testování odráží 
biologickou dostupnost kontaminantu v půdách. 
Test únikového chování vůči záměrně kontaminované půdě s terestrickými stejnonožci byl 
proveden s několika zástupci těchto druhů: Porcellio laevis, Porcellionides pruinosus 
a P. scaber. Testovanými látkami byly pesticidy, kovy (zinek a kadmium) a veterinární léčiva 
[86-90].  
Princip tohoto testu spočívá v tom, že určitý počet dospělých jedinců je ve stejném čase 
vystaven působení kontrolní a testované přírodní půdě nebo půdě, která byla v laboratoři 
kontaminována testovanou látkou. Obě dvě tyto půdy jsou přitom obsaženy v jednom 
testovacím systému a jedinec má možnost přestupu do preferované půdy. Délka testu se liší 
v závislosti na druhu použitého organismu (od několika hodin do několika dní); nejčastěji 
však tento test trvá 48 hodin. 
V testovacím systému jsou umístěny dvě plastové nádobky, které jsou naplněny ovlhčenými 
substráty do výšky několika, obvykle tří centimetrů. Jedna nádobka je naplněna 
nekontaminovanou kontrolní půdou, zatímco druhá obsahuje kontaminovanou půdu; mezi 
těmito dvěma nádobkami je propojení plastovou trubicí o průměru 1 cm a délce 2 cm, přes 
kterou může testovací organismus volně migrovat mezi oběma druhy půd (Obr. 5).  
Po vložení organismu do půdy se nádobka označí a uzavře plastovým víčkem s otvory, které 
umožňují dostatečné provzdušnění. Migrace organismů může bez problémů probíhat mezi 
oběma substráty. Test probíhá v termostatu nebo klimatizované místnosti se stálým světelným 
a teplotním režimem; kromě toho se dohlíží na humiditu prostředí, která by se měla blížit ke 
100 procentům. V průběhu testu se celkem desetkrát kontroluje a zaznamenává pozice 
testovacího organismu v každém testovacím systému. Obvykle je zapotřebí dvanáct až patnáct 
jedinců pro jednu testovanou koncentraci. 
 
Odečtená data v průběhu testu jsou transformována na podkladě následující rovnice 
na hodnotu A, tzv. únikovost.   
                  (E11) 
Hodnota N je počet kontrol uskutečněných za test a hodnota T je počet kontrol, při kterých 
byli sledovaní jedinci v kontaminované půdě. Pokud je hodnota únikovosti negativní, nejedná 
se o preferenci kontrolní půdy a testovaná látka v dané koncentraci není testovacími 
organismy vyhodnocena jako nebezpečná.  
Ve statistické analýze vyhodnocených dat únikovosti se zpravidla používá tzv. "funkce 
habitatu". Tato funkce znamená, že pokud je únikovost z kontrolní půdy pod hodnotou 
dvaceti procent, nejedná se o únikovost vůči testované substanci. Platí to také opačně; pokud 
je méně jak 20% únikovost z kontrolní půdy, nejedná se o preferenci kontrolní půdy [87,91].  
 
 
Obr. 5: Schéma únikového testu v půdě. C - kontrolní část, T - kontaminovaná část. 
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2.2.10 Test únikového chování vůči potravě 
V porovnání s testem únikového chování v půdě, který je spíše rychlou screeningovou 
metodou trvající 48 hodin, se jedná o test probíhající za stejných podmínek jako test akutní 
toxicity.  
V tomto testu je posuzovaná látka opět testována v několika rozdílných koncentracích, 
tj. koncentrační řadě, která má minimálně tři koncentrace. Z důvodu posouzení optimálního 
průběhu testu a jeho podmínek je do  testovacího schématu rovněž zařazena kontrola. 
Zpravidla se testuje pro každou koncentraci a kontrolu skupina dvanácti až patnácti jedinců. 
Test probíhá v Petriho miskách, přičemž do každé misky je vložen testovací jedinec 
samostatně spolu se dvěma zdroji potravy; jedná se vždy o jeden list lísky obecné, který je 
rozdělený na dvě části; první část cca 50 mg je nekontaminovaná, druhá část listu lísky 
obecné, opět cca 50 mg, je kontaminovaná.  
Kontaminovaná matrice se připraví stejně jako v testu akutní toxicity. Testované látky jsou 
suspendovány v deionizované vodě (Milli Q, Millipore, Billerica, Massachusetts, USA 
[pH = 5,7, ρ = 18,5 MOhm • cm]), za použití vortexu (20 s, 2000 otáček za minutu). 
Chemikálie se připravují čerstvé pro každý experiment; 50 µl připraveného roztoku se 
aplikuje na 50 mg suchého listu lísky obecné štětečkem a musí být důkladně rozetřeno 
po celém povrchu tak, aby testovaná matrice byla co nejvíce homogenní. Testovací jedinci 
mají současně umístěny dva díly jednoho listu do Petriho misky, každý cca o hmotnosti 
50 mg; na jeden je aplikována testovaná látka a na druhý pouze deinizovaná voda. Jedinci 
v kontrolní skupině jsou krmeni pouze dvěma kusy listu lísky obecné pokrytými 50 µl 
deionizované vody (každý lístek). Horní víčko každé Petriho misky je ovlhčeno. Následně se 
Petriho misky důkladně označí a vloží se do plastového terária, jehož dno pokrývá vrstva 
mokrých papírových útěrek. Toto terárium je přikryto víkem s otvory pro výměnu vzduchu 
a dostatečně oroseno vodou, aby se humidita vzduchu blížila 100 procentům [67]. 
V průběhu testu se provádí kontrola každý den, přičemž se ovlhčuje horní víčko Petriho 
misky a také se zaznamenává případná mortalita. Po sedmi a čtrnácti dnech se sbírají fekální 
peletky. Ty se sbírají do předem zvážených zkumavek Eppendorf, nechají se jeden den 
vysušit na vzduchu a zváží se. 
Po čtrnáctidenní expozici nastává jeden den v tzv. eliminační fázi v čistém prostředí; jedinci 
se přepraví do Petriho misky s listem lísky obecné cca 30 mg, kde jsou ponecháni z důvodu 
vyčištění střev od zbytků kontaminované stravy. Kromě počtu uhynulých jedinců se 
zaznamenává počet a hmotnost přeživších jedinců. 
Zbytky každého kousku listu jsou zváženy a hodnoty jsou zaznamenány. Vyhodnocuje se 
především preference ve volbě potravy. Statistická významnost rozdílů mezi konzumací 
kontaminovaných a nekontaminovaných listů pro všechny koncentrace testovaných skupin 
látek se opět hodnotí pomocí Mann-Whitneyho U-testu (*p<0,05, **p<0,01 a ***p<0,001) za 




Nanotechnologie je definována jako „Technologie, která se zabývá projektováním, 
charakterizací, produkcí a používáním struktur, zařízení a systémů v měřítku řádově 
nanometrů (obvykle 1-100 nm).“ Za jednoho ze zakladatelů nanotechnologie je považován 
Richard P. Feynman, který svoji zcela přelomovou vizi představil na zasedání Americké 
fyzikální společnosti na Kalifornské technologické univerzitě v prosinci 1959; jeho přednáška 
nesla název „There is plenty of room at the bottom“ („Tam dole je spoustu místa“) a její 
obsah byl směrován do oblasti „nanosvěta“. Tento průkopník byl mnohými považován za 
snílka a předběhl svou dobu o několik desetiletí [92]. 
 
2.3.2 Nanomateriály 
Nanomateriály jsou materiály, které mají strukturované komponenty s alespoň jedním 
rozměrem menším než 100 nm. Materiály se dělí podle počtu rozměrů v nanoměřítku. 
 
Jeden rozměr v nanometrickém měřítku - vrstvy, tenké filmy. 
Dva rozměry v nanometrickém měřítku - nanodrátky a nanotrubičky. 
Tři rozměry v nanometrickém měřítku - nanočástice, kvantové tečky [92]. 
 
2.3.3 Použití nanomateriálů 
Význam nanomateriálů a nanotechnologií prudce vzrůstá, a to vzhledem k širokému poli 
uplatnění a použití v různých průmyslových odvětvích, konzumních produktech a také ve 
zdravotnické péči. V současné době dochází k intenzivnímu průniku nanotechnologií 
do mnoha průmyslových odvětví; velký potenciál skýtá zejména uplatnění na poli 
katalyzátorů z nanostrukturovaných materiálů, aplikovaných především v chemickém 
průmyslu a v polovodičových strukturách [93]. 
Dalším prudce rostoucím odvětvím je molekulární medicína. Produkty nanotechnologií mají 
schopnost průniku k cílovým orgánům a tkáním s  jejich následným ovlivněním. Některé 
nanomateriály mohou snadno pronikat dokonce až do jednotlivých buněk, kde mohou 
fungovat jako nosiče léčiv nebo jako nosiče kontrastních látek pro zobrazování tkání nebo pro 
diagnostiku některých onemocnění, dále v regenerativní medicíně, kde se jedná o hojení ran a 
v tkáňovém inženýrství a v nanobiofarmaceutice. Významný rozvoj nanotechnologických 
aplikací je rovněž očekáván v potravinářství, zejména ve vývoji nových obalových materiálů, 
aditiv, stabilizátorů nebo při přípravě nových potravin a rovněž při vývoji nanofiltrů pro 
filtraci pitné a podzemní vody [94-99]. 
Nanotechnologie se také uplatňují ve velmi citlivých nanosenzorech, ve fotonice, plazmonice, 
textilním a automobilovém průmyslu. V oblasti ochrany životního prostředí potom nacházejí 
nanočástice uplatnění v nanoremediacích, tj. při odstraňování a čištění rozsáhlých 
kontaminovaných oblastí [94]. 
 
2.3.4 Nanočástice 
Jedná se o materiál, který má všechny tři rozměry v nanometrickém rozsahu. Běžně 
připravované nanočástice dosahují rozměrů 1-100 nm. V současné době existuje velké 






Na základě struktury jsou významné tyto typy nanočástic: 
 
Nanoklastr: soubor atomů nebo molekul vázaný slabými interakcemi. 
Nanokrystal: krystalická nanočástice, atomy jsou vázány kovalentními vazbami. 
Kvantová tečka: polovodičová nanočástice [92]. 
 
Z hlediska využití nanočástic jsou typickými zástupci: 
 
fullereny, uhlíkové nanotrubky, stříbrné nanočástice, zlaté nanočástice, oxid titaničitý, oxid 
zinečnatý, oxid měďnatý, oxid ceričitý, oxid hlinitý, kvantové tečky a magnetické nanočástice 
železa a jeho oxidů. 
 
2.3.5 Zlaté nanočástice 
Historie zlatých nanočástic je dlouhá, protože byly nevědomky připravovány již před 
počátkem letopočtu ve starém Egyptě, dále také starořímskými a později středověkými skláři 
při výrobě uměleckých artefaktů nebo honosných vitrážových oken. Tyto předměty působí 
svou schopností odrážet vlnové délky v rubínových barvách uhrančivě na mysli mnoha lidí 
dodnes. Důležitou aplikovanou příměsí bylo tzv. tekuté zlato, ze kterého redukcí za 
specifických podmínek vznikaly v roztaveném skle nanočástice. 
 
V dnešní době se nejčastěji používají dvě syntézy zlatých nanočástic, a to redukce z roztoku 
nebo vakuové napařování. V laboratoři je syntéza nejčastěji prováděna ve vodném roztoku 
redukcí kyseliny tetrachlorozlatité (HAuCl[4]) citrátem sodným (Faraday, Turkevich), a to za 
varu pod zpětným chladičem. Takto připravený koloid by správně měl mít hlavní absorpční 
pík při 520 nm a jeho barva by měla být jasně červená. Druhým používaným způsobem je 
vakuové napařování. Zlatý prášek je odpařován ve vakuované aparatuře a zároveň je do 
reaktoru přiváděna vodní pára. Páry kovu i vody následně kondenzují na chlazených stěnách 
reaktoru a tvoří takto ledový povlak obsahující nanočástice. Rozpuštěním ledu vzniká fialově 
zbarvený koloid, jehož odhadovaná koncentrace zlata je 0,002 mol/l; tento koloid vykazuje 
hlavní pík absorpčního spektra UV/VIS spektroskopie při 550 nm. K takovému koloidu není 
třeba přidávat žádné stabilizační činidlo a částice jsou stabilní i po dobu přesahující jeden rok 
[100,101]. 
Koloid nanočástic malých velikostí (9 - 40 nm) se jeví jako jasně červený. Pro jeho optické 
vlastnosti jsou rozhodující jeho velikost a tvar částic. U větších nanočástic a celých agregátů 
dochází naopak k modrému posunu a koloid má modrou barvu. Při absolutním vysrážení 
částic je roztok našedlý až bezbarvý. Bylo prokázáno, že změnu barvy z červené na modrou 
vyvolává přítomnost kationtů ze solí, které se používají na stabilizaci koloidů. Kationty se 
adsorbují na povrch nanočástic, přičemž mění velikost jejich vzájemné elektrostatické 
odpudivé síly dané jejich přirozeným negativním nábojem, což jim umožňuje se dostat k sobě 
blíže. Částice, případně celý agregát je potom schopen rezonance s delšími vlnovými délkami 
a následně emituje kratší vlnové délky [100,101]. 
Možnost použití zlatých nanočástic je poměrně široká, zejména pokud jsou aplikovány 
v oblasti biosenzorů, katalýz, elektroniky a také kosmetiky. Zlaté nanočástice, a to speciálně 
modifikované různými funkčními ligandy, jsou posuzovány především z hlediska využití 
v analyticko-biochemických metodách, případně vzhledem k jejich elektrochemickým a 
optickým vlastnostem, vyplývajícím z velikosti částic nebo agregátů. Také již byly vyvinuty 
kolorimetrické detekční metody pro rakovinné buňky v suspenzi používající modifikované 
nanočástice (oligonukleové kyseliny nebo proteiny, které vážou specifické cílené molekuly); 
v tomto případě dochází ke změně barvy indikující přítomnost rakovinných buněk. 
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Publikovány byly rovněž metody využívající zlaté částice k měření enzymatické aktivity 
[102,103]. 
 
2.3.6  Toxicita nanočástic - Nanotoxicita  
Rychlý rozvoj produkce nanomateriálů, především jejich použití v řadě průmyslových 
odvětví, však s sebou nese zvýšenou potřebu hlubšího porozumění mechanismů jejich 
interakce s živými organismy. Tato potřeba je dána především unikátními vlastnostmi 
nanočástic plynoucími z jejich malých rozměrů a tím i jejich schopností pronikat v organismu 
do tkání i buněk [104]. 
Toxicita nanočástic se od konvenčních chemických látek liší, což je dáno především 
odlišností základních fyzikálně-chemických vlastností. Převážně se přitom jedná o velikost 
částic a jejich povrch. S klesající velikostí částic nepřímo úměrně roste plocha jejich povrchu 
a dochází ke zvýšení volné Gibbsovy energie, která odráží reaktivitu daných částic. Gibbsova 
energie výrazně roste s klesající velikostí částic, což se projevuje výrazně vyšší chemickou 
reaktivitou menších částic [105]. 
 
Předpokládá se, že právě významně odlišné a specifické fyzikálně-chemické vlastnosti 
nanomateriálů, a to spolu s jejich chemickým složením, jsou primárně zodpovědné za jejich 
samotný toxický účinek a toxikokinetiku (jejich absorpci, distribuci, biotransformaci 
a eliminaci v organismu); také ovlivňují jejich osud a transformaci v životním prostředí. 
Zatím není zcela jasné, které charakteristiky jsou přesně spojeny s nebezpečným potenciálem 
různých nanomateriálů. Tato skutečnost přináší určitou nejistotu při rozhodování; je zapotřebí 
se rozhodnout, jaké parametry je nezbytné zjišťovat prostřednictvím studií zaměřenými na 
posuzování rizik spojených s expozicí nanomateriálům. Navíc mohou být pro různé typy 
nanomateriálů stěžejní jiné charakteristiky; například nanočástice stejného chemického 
složení mohou vykazovat rozdílnou toxicitu, a to v závislosti na odlišné velikosti částic, 
povrchové modifikaci apod. [106]. 
Rozdíly mezi testováním toxicity nanočástic a konvenčních chemických látek daly vznik 
novému oboru, nanotoxikologii, která je zaměřena zejména na testování toxicity 
nanomateriálů. Přitom má brát v potaz nové vlastnosti těchto materiálů (Obr.6) [105]. 
 
Testy toxicity nanočástic se provádí v akvatickém i v terestrickém prostředí. Publikované 
vědecké práce s vodními organismy však značně převyšují. Mezi nejčastěji používané 
akvatické testy patří testy toxicity na sladkovodních organismech, tj. zástupci nižšího korýše 
Thamnocephalus platyrus, dále na zástupci planktonních korýšů, např. Daphnia magna 
a Caeriodaphnia dubia, případně na nezmaru štíhlém (Hydra attenuata). V prostředí slané 
vody jsou používáni zástupci podtřídy klanonožců, vznášivky (Gymnoplea), buchanky 
(Cyclopoida) nebo plazivky (Harpacticoida), přičemž nejčastěji bývá zvolen organismus 
slávky jedlé (Mytilus edulis) [107]. 
V oblasti terestrických organismů jsou testovacími organismy především žížaly Eisenia fetida 
a Lumbricus terrestris, hlístice Caenorhabditis elegans, chvostoskoci Folsomia candida, 




Obr. 6: Stěžejní parametry pro vyjádření dávky v klasické toxikologii a nanotoxikologii [105]. 
 
 
Dalším problémem kromě toxicity nanočástic je jejich dosud těžko definovaný osud 
v životním prostředí; sice existuje několik prací zabývající se touto problematikou, avšak 
vzhledem k rozličným vlastnostem těchto materiálů je i těžká predikce jejich transportu mezi 
jednotlivými složkami životního prostředí, distribuce, transformace nebo potenciálu 
pro dálkový přenos (Obr. 7) [108-110]. 
 
 
Obr. 7: Životní cyklus nanomateriálů v prostředí [104]. 
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2.3.7 Testování toxicity nanočástic na terestrických stejnonožcích 
Suchozemští stejnonožci, včetně druhu P. scaber, jsou často používanými organismy 
v testech toxicity, přičemž se hodnotí především jejich reakce na různé fyziologické nebo 
experimentální podmínky, na změny okolního prostředí a stravy. Tento organismus se 
prokázal jako velice vhodný pro testování toxicity nanočástic, protože již bylo publikováno 
několik studií, které se zabývají vlivem nanočástic na různých biologických úrovních v tomto 
testovacím organismu. 
 
Mezi nejčastější testované nanočástice patří nanočástice stříbra a rozličné oxidy, např. oxid 
titaničitý, oxid zinečnatý a oxid ceričitý. 
 
Ve studii [61] byla zkoumána možnost bioakumulace oxidu zinečnatého do  jednotlivých částí 
těla P. scaber; u tohoto organismu docházelo k bioakumulaci v závislosti na dávce, avšak 
potenciál pro bioakumulaci byl značný. 
 
U oxidu titaničitého, který byl předmětem výzkumu ve více studiích, nebyly prokázány žádné 
nežádoucí účinky v expoziční koncentraci až do 5000 µg nanočástic/g suché stravy, a to i pro 
expozice trvající 14 až 28 dnů. Sledovány byly zejména vlivy na mortalitu, změnu hmotnosti 
organismu nebo na stravování a asimilaci přijaté potravy. Menší a statisticky nevýznamný 
efekt na integritu buněčné membrány a indikace oxidačního stresu byla prokázána v jiné 
publikaci [67]. V následující práci [85] byl zase sledován vliv na tloušťku epitelu trávicí žlázy 
organismu a na hojnost výskytu intracelulárních lipidů v tomto epitelu. Tyto dva parametry 
byly zkombinovány, a to jako vyjádření fyziologického stavu u těchto zvířat. Bylo zjištěno, 
že negativní vliv na fyziologický stav testovacích organismů byl zřejmý již od koncentrace 
1000 µg nanočástic/g stravy [67,85,111]. 
 
V další práci [65], která se zabývala především testováním oxidu titaničitého, oxidu 
zinečnatého a fulerenu C60, byl proveden test integrity buněčné membrány v trávicích 
žlázách tohoto organismu. Fulereny C60 byly nejvíce biologicky účinné a jejich efekt 
na buněčnou membránu byl značný (Mann-Whitneyho U-testu, p <0,01).  
 
V práci, která byla zaměřena na studium toxicity nanočástic stříbra, nebyl zaznamenán žádný 
nepříznivý vliv na klasické toxikologické parametry, jakými jsou mortalita, změna hmotnosti 
a vliv na příjem a asimilaci potravy. V tomto případě však byla prokázána přítomnost Ag 
uvnitř buněk, pravděpodobně v důsledku asimilace rozpuštěných Ag iontů z testovaných 
nanočástic. Asimilace většího množství kovových iontů v S-buňkách je dobře známa, a to 
jako detoxikační mechanismus stejnonožců [62]. 
 
Rovněž byla sledována kombinovaná toxicita nanočástic a polyaromatických uhlovodíků 
[112]. Z nanočástic byl testován CeO2, které se používá jako aditivum pohonných 
hmot dieselových motorů, kde má funkci katalyzátoru oxidačních procesů. Z uhlovodíků byl 
vybrán fenantren, a to jako jedna z hlavních složek obsažených ve výfukových plynech. 
V rámci této studie nebyla prokázána toxicita pro terestrické stejnonožce (P. pruinosus) a také 
nebyl zjištěn žádný vliv na mortalitu a růst těchto organismů [112]. 
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2.3.8 Toxicita zlatých nanočástic 
Toxicita zlatých nanočástic byla dosud posuzována především prostřednictvím akvatických 
testů. Využití terestrických testů bylo spíše sporadické. Z akvatických testů provedených 
s nanočásticemi zlata lze v literatuře najít informace o testech na sladkovodních řasách, 
na sladkovodních korýších D. magna, na embryích sladkovodních ryb (Danio rerio) 
a na dospělých sladkovodních rybách (D. rerio) [113-119]. 
Nicméně, výsledky těchto studií nejsou jednotné; zatímco někteří autoři uvádějí, že zlaté 
nanočástice jsou toxické pro testovací organismy [116,118], jiní autoři docházejí k závěru, 
že nejsou toxické pro stejné druhy organismů [117,120]. Další zajímavá studie přinesla nové 
poznatky, které byly získané při provádění testu na bakteriích Salmonella typhimurium; 
výsledky ukazují, že zlaté nanočástice mohou být absorbovány na povrchu bakterie, avšak 
nejsou schopny proniknout do bakterie [122]. 
Publikované články naznačují, že toxicita nanočástic úzce souvisí s vlastnostmi jejich 
povrchu, včetně potahového materiálu, kterým je zajištěna stabilita částic, dále pak na 
velikosti a tvaru nanočástice. Proto se výsledky jednotlivých studií od sebe významně liší. 
Z výše uvedeného vyplývá, že je velice důležité vždy přesně definovat fyzikálně chemické 
vlastnosti testovaných nanočástic [121,122]. 
 
Studií využívajících terestrické organismy vzniklo pouze několik. Z jedné vědecké publikace 
[124] vyplynulo, že nanočástice zlata jsou biologicky dostupné z půdy pro modelový 
organismus E. fetida a mají rovněž potenciál vstupovat do potravního řetězce. Zlaté 
nanočástice byly distribuovány do tkání a ovlivnily tak reprodukci u testovacích organismů. 
Ve zmíněné studii, ve které byly použity nanočástice o dvou rozměrech (∅ 20 nebo 55 nm) 
bylo zjištěno, že velikost částic v tomto případě neměla vliv na koncentrace nahromaděné 
v jednotlivých tkáních. Naproti tomu, a to podle počtu nahromaděných velikostních frakcí 
částic, byly jako více biologicky dostupné vyhodnoceny nanočástice o velikosti 20 nm. 
Rozdíly v biologické dostupnosti mohou mít vztah k agregaci v porézním prostředí [124]. 
Dalším modelovým půdním organismem, který byl použit pro studium toxicity zlatých 
nanočástic (∅ 4 nm, potažené citrátem), byl C. elegans (háďátko obecné). Závěr této studie 
tvořilo posouzení těchto nanočástic jako biologicky dostupných, a to s možným nepříznivým 
účinkem na buněčné úrovni. Toto tvrzení vycházelo z prokázané významné diferenciální 
exprese 797 genů [125]. 
Modelová rostlina Nicotiana tabacum a modelový testovací organismus jako zástupce 
fytofágního hmyzu Manduca sexta se používají ke sledování příjmu kontaminantů rostlinami 
a ke zhodnocení potenciálu pro trofický převod. Testovanými látkami byly v tomto případě 
nanočástice zlata o velikosti ∅ 5, 10 a 15 nm. Výsledky této studie byly prioritní, protože 
poskytly první důkazy o trofickém přenosu, a to z půdního prostředí primárním producentem 
na primárního konzumenta, stejně jako první důkaz o schopnosti bioakumulace těchto 
nanočástic ve tkáních [126]. 
Účinky na testovací organismus Drosophila melanogaster byly u těchto nanočástic rovněž 
studovány. Při expozici došlo k silnému nárůstu mortality a snížení schopnosti reprodukce, 
dále k fragmentaci DNA a k nadměrné expresi stresových proteinů HSP70. Nanočástice byly 




2.4.1 Salinizace půd 
Půda neboli pedosféra je nejsvrchnější vrstvou zemské kůry. Vznikala v průběhu dlouhých 
let, a to zvětráváním matečních hornin a organických zbytků. Na procesu zvětrávání se podílí 
soubor půdotvorných faktorů, kterými jsou především voda, vítr, rostliny a živočichové, dále 
činnost člověka aj. Všechny živé složky, které s půdou přicházejí do vzájemné interakce, ji 
zpětně zase ovlivňují. Velmi významně zasahuje půda také do koloběhu vody a vzhledem k 
destruentům, kteří se v ní vyskytují, uzavírá rovněž cykly všech základních prvků [1,2]. 
Zasolené půdy jsou v důsledku zvýšené osmotické vazby vody suché. Důvodem je zejména 
vyšší koncentrace solí. Ty se dostávají do půd obvykle nadměrným používáním minerálních 
hnojiv, dále posypem komunikací v zimním období a nadměrným zavlažováním. Největší 
podíl na zasolení půdy v našich podnebných podmínkách má chemický posyp komunikací. 
Pro chemický posyp se používá nejčastěji chlorid sodný, případně v menší míře chlorid 
vápenatý a chlorid hořečnatý. Chlorid sodný je nejčastěji používaná sůl k ošetření vozovek; 
jeho hlavní výhodou je nízká cena a snadná skladovatelnost v porovnání s ostatními 
(anorganickými) solemi. Chlorid vápenatý je vzhledem k nepoměrně vyšší ceně, v porovnání 
s NaCl, méně často používaný samostatně. Přidává se však k NaCl a to tak, že se suché 
krystaly NaCl zkrápí roztokem CaCl2. 
Účinek solí na půdu a organismy v ní žijící je ovlivněn především polohou komunikace, 
na kterou se posypová sůl aplikuje a charakterem okolního terénu (lokality pod úrovní 
komunikace, sníženiny, mokřady a obecně podmáčená místa s vysokou hladinou podzemní 
vody, špatně propustné půdy). Kromě toho je ovlivňována také intenzitou solení a technologií 
údržby, kterou ovlivňují některé faktory: pořadí důležitosti komunikace, hustota provozu, 
frekvence údržby, a to v závislosti na povětrnostních podmínkách, pluhování a posypu.  
Dalšími abiotickými faktory jsou srážková činnost, intenzita slunečního záření a teplota. 
Předpokládaný osud solí v životním prostředí je znázorněn na následujícím obrázku (Obr. 8). 
Vysoká slanost půdy snižuje její kvalitu, která je zpravidla spojována s nahromaděním iontů 
Na+ a Cl- v důsledku používání NaCl jako posypové soli při údržbě komunikací; toto zasolení 
je tzv. liniové. Rostliny v blízkosti silnic mohou být poškozeny dvěma způsoby: jednak 
přímým stykem, tj. po aplikací solí na povrch komunikací. Nepřímo potom tak, že solí jsou 
pozměněny vlastnosti půdy, zejména její struktura, dynamika půdních procesů a chemismus 
půdy. Přes kořenový systém potom dochází ke kontaktu rostlin s touto poškozenou půdou.  
U rostlin vyskytujících se na zasolených půdách obvykle dochází k sesychání a nekrotizaci 
listů a jehlic, u listnatých stromů k předčasnému podzimnímu vybarvování a opadu; při růstu 
nových listů jsou listy menší a je jich méně (růstové odchylky). V literatuře se rovněž 
popisuje odumírání větví nebo části koruny, zpomalený růst, špatná násada květů a také 
plodů. V extrémních případech nejsou v dané půdě rostliny schopné přežít vůbec. 
Na zasolených půdách jsou schopny růst halofyty preferující vyšší obsah solí v půdě. Často se 
mezi nimi nacházejí sukulentní druhy. Obvykle na nich však nejsou schopné růst obiloviny, 




Obr. 8: Popis osudu posypových solí v životním prostředí [129]. 
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2.4.2 Ekotoxicita solí 
Jak je zmíněno v předchozí kapitole, nadměrné množství solí v půdě nejen negativně 
ovlivňuje rostliny, avšak má rovněž dopad na organismy dalších trofických úrovní. Vlivy 
na půdní mikroorganismy byly sledovány v několika studiích [12,13]; citlivé druhy byly 
inhibovány v koncentracích obsahujících 60 mg/kg sodíku a 90 mg/kg chloridů. 
Mikroorganismy jsou důležité při udržování půdní struktury; v případě, když jsou inhibovány, 
je půda náchylnější k erozi [130,131]. 
Testy toxicity byly provedeny v několika Owojoriových studiích na různých terestrických 
organismech, např. žížalách E. fetida, roupicích Enchytraeus albidus a chvostoskocích 
F. candida. V jeho studiích bylo použito metod aplikovaných v několika testech: 28 denní test 
toxicity podle OECD na žížalách, 28 denní test toxicity podle OECD na roupicích, 28 denní 
test toxicity podle ISO normy na chvostoskocích a 48 hodinový test únikového chování žížal 
podle normy ISO. Nejvíce jeho publikovaných poznatků je zaměřeno na testování toxicity 
NaCl na organismu E. fetida. V jeho studii z roku 2008 [132] jsou prezentovány hodnoty 
toxicity NaCl pro Eisenia fetidu LC50d28=5436 mg/kg suché půdy, EC50d28=4985 mg/kg 
suché půdy a EC50d28=2020 mg/kg suché půdy pro produkci kokonů. V jeho následující 
práci [15] jsou prezentovány letální koncentrace pro vybranou škálu solí, tj. pro NaCl, 
NaNO3, NaHCO3, Na2HPO4 a Na2SO4. Z těchto testovaných sloučenin byl nejvíce toxický 
NaNO3 (LC50=4504,7 mg/kg suché půdy) a nejméně toxickými sloučeninami byly NaHCO3 
(LC50≥7305,4 mg/kg suché půdy) a NaCl (LC50=9240,8 mg/kg suché půdy). Bylo zjištěno, 
že v porovnání s hodnotami stanovenými pro mikroorganismy jsou žížaly méně citlivé 
k zasolení půdy [9,14,15,132].  
V testech únikového chování byla sledována rychlá odezva na kontaminovanou půdu u dvou 
druhů žížal. Hodnoty únikovosti se pro jednotlivé druhy žížal lišily a poukázaly tak na obecně 
známé toxikologické pravidlo, tj. že každý organismus je vůči testované látce jinak citlivý, tj. 
že výsledky ekotoxikologických testů jsou nepřenositelné; kromě toho je velice důležité 
důkladně posoudit, z jakých ekotoxikologických testů se bude skládat celá testovací baterie. 
Bylo zjištěno, že u prvního druhu žížaly Aporrectodea caliginosa byla hodnota únikovosti 
667 mg NaCl/kg suché půdy a u druhého druhu žížaly E. fetida byla tato hodnota 1164 mg 
NaCl/kg suché půdy, tj. téměř dvojnásobná. Žádný jiný test únikového chování prováděný 
v souvislosti s testováním solí nebyl v dostupné literatuře nalezen [9]. 
Při sledování toxicity solí je rovněž důležité vzít v úvahu to, že každá sůl se skládá z kationtu 
a aniontu, a proto je toxicita soli výsledkem silně závislým na konkrétním kation-anion páru. 
Individuální toxicita jednotlivých iontů, ze kterých se skládá testovaná sůl, může být proto 
snížena nebo naopak zvýšena; tento poznatek však je velice individuální a u každé soli je 
jedinečný. Tato problematika byla popsána v několika studiích, např. v následující publikaci 
je uvedeno [133], že různé soli  vykazovaly rozdílné účinky na testovací organismy, přestože 
se testovalo pouze několik druhů kationtů a aniontů; z výsledků bylo patrné, že toxicita je 
způsobena specifickými mechanismy probíhajícími mezi ionty. Výsledky této studie 
představují obecný trend toxicity pro P. subcapitata: KCl=NaC >Na2SO4=CaCl2 > K2SO4;  
obecný trend akutní a chronické toxicity pro L. minor byl v pořadí: Na2SO4>NaCl= 
KCl>CaCl2>K2SO4 [133].  
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3 EXPERIMETÁLNÍ ČÁST 
3.1 Chemikálie a materiál 
Testované chemikálie 
Nanočástice zlata byly dodány společností INMETRO (National Institute of Metrology, 
Quality and Technology; Rio De Janeiro, Brazílie). Jednalo se o růžovočervený vodný roztok 
obsahující 0,006 % (w/w) zlata. Nominální průměrná velikost částic byla 15,7 nm, ζ-potenciál 
byl -30.4 mV a jejich tvar byl sféroidní, jak je vidět na následujícím obrázku (Obr. 9).  
 
 
Obr. 9. TEM fotografie zlatých nanočástic, fotografii dodal INMETRO. 
 
Chlorid zlatitý (AuCl3 ≥ 99.99% stopové prvky, CAS číslo 13453-07-1), Sigma-Aldrich 
(Steinheim, Německo). 
 
Chlorid sodný, chlorid draselný, dusičnan sodný, dusičnan draselný, analytické čistoty, 
(Sigma-Aldrich, Steinheim, Německo). 
 
Chemikálie potřebné pro pitvu zvířat následují po expozici 
Fyziologický roztok pro P. scaber byl připraven podle publikovaného protokolu Hagedorn 
& Ziegler [135]. Tris(hydroxymetyl)aminomethan, chlorid sodný, chlorid draselný, chlorid 
hořečnatý a glukóza byly dodány společností Sigma-Aldrich (Steinheim, Německo). 
Všechny chemikálie byly analytické čistoty (EMSURE®). Roztok byl připraven použitím 
deionizované vody (Milli Q, Millipore, Billerica, Massachusetts, USA [pH=5.7, 
ρ=18.5 MΩ·cm]).  
 
Chemikálie potřebné pro přípravu histologických sekcí 
Absolutní ethanol, analytické čistoty (EMPARTA®, Merck, Darmstadt, Německo). 
Ledová kyselina octová ≥ 99.85 %, analytické čistoty (Sigma-Aldrich, Steinheim, Německo). 
Xyleny, ACS činidlo, ≥ 98.5 % xyleny + ethylbenzen (Sigma-Aldrich, Steinheim, Německo) . 
Chloroform, analytické čistoty (EMSURE®, Merck, Darmstadt, Německo). 
Paraplast Plus® vosk pro vkládání tkání (Sigma-Aldrich, Steinheim, Německo). 
Pertex® zalévací médium (Leica Biosystems, Nussloch, Německo). 
Disodná sůl eosinu Y, obsah barviva ≥ 85 % (Sigma-Aldrich, Steinheim, Německo). 
Hematoxylin v krystalické formě pro mikroskopii (Merck, Darmstadt, Německo). 
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Deionizovaná voda (Milli Q, Millipore, Billerica, Massachusetts, USA [pH=5.7, 
ρ=18.5 MΩ·cm]. 
Carnoy-B, histologické fixativům, bylo připraveno smícháním absolutního alkoholu, 
chloroformu a ledové kyseliny octové v objemovém poměru 6:3:1. 
 
Chemikálie potřebné pro stanovení integrity buněčné membrány 
Akridinová oranž, dvouprocentní vodný roztok (Sigma Aldrich, Steinheim, Německo). 
Ethidium bromid jednoprocentní vodný roztok (Sigma Aldrich, Steinheim, Německo). 
Deionizovaná voda (Milli Q, Millipore, Billerica, Massachusetts, USA [pH=5.7, 
ρ=18.5 MΩ·cm]). 
 
Chemikálie potřebné pro přípravu vzorků pro měření na AAS 
65% dusičná kyselina, analytické čistoty (Fischer Scientific, Loughborough, Leicester, UK) 
30% H2O2, analytické čistoty (Carlo Erba Reagenti, Rodano, Itálie) 
Deionizovaná voda (Milli Q, Millipore, Billerica, Massachusetts, USA [pH=5.7, 
ρ=18.5 MΩ·cm]). 
Standard zlata pro AAS, 1 mg Au/ml (TraceCERT®, Sigma Aldrich, Steinheim, Německo). 
 
Chemikálie potřebné pro zavedení testu v laboratořích CHTOŽP 




3.2 Testy toxicity v laboratořích CHTOŽP 
3.2.1 Zavedení testování na P. scaber 
Úspěšně byl zaveden chov pozemních stejnonožců a také byla provedena potřebná příprava, 
která je nutná před testováním tohoto organismu.  
Nejprve byly na podzim opatřeny listy lísky obecné na nekontaminovaném území Chráněné 
krajinné oblasti Žďárské vrchy. Vždy se musí jednat o listy spadlé, které byly na půdě 
ponechány minimální dobu 14 dní, aby byly již částečně natrávené půdními mikroorganismy 
(Obr. 10). Tyto listy se ponechají na tmavém suchém místě volně oschnout a následně 
se uchovají do doby testování. Před testem se listy ponechají namočeny v  nádobě 
s destilovanou vodou; stačí 1 hodina. Dále se listy narovnají a nechají vylisovat a uschnout 
mezi listy papíru. Listy se následně upraví pro test tak, že z každého listu je obvykle 
vystřihnut jeden až dva kousky o hmotnosti v rozmezí 90 až 110 mg, nejlépe však je, když 
listy dosahují stejné hmotnosti cca 100 mg. Na takto připravený list se aplikuje testovaná 
substance ve vodném roztoku – 100 µl. Rozetře se za použití štětečku po celé spodní části 
listu, přičemž je však nutné se vyhnout drobným žilkám, které jsou pro tento organismus 
nestravitelné a kde by testovaná substance nebyla pro organismus dostupná. Takto připravený 
list se ponechá uschnout cca 24 hodin na vzduchu za laboratorní teploty a zaznamená se jeho 
přesná hmotnost.  
 
 
Obr. 10: Zobrazení přípravy listů pro testování s P. scaber. 
 
Dalším krokem bylo nachystat si chov stejnonožců v našich laboratorních podmínkách. 
Organismy byly sesbírány na jaře v oblasti Jižní Moravy ve staré zemědělské usedlosti. 
Do laboratoře byly přemístěny v menší plastové nádobě, kde na dno bylo umístěno cca 2 cm 
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LUFA 2.2 půdy, nad kterou byla vrstva opadanky. V laboratoři bylo nachystáno průhledné 
plastové terárium (popř. skleněné) s horním víkem perforovaným malým otvory sloužícími 
pro výměnu vzduchu. Na dno nádoby byla umístěna opět LUFA 2.2 půda ve vrstvě cca 5 cm. 
Na ní potom vrstva opadanky obsahující samozřejmě i listy lísky obecné, dále pak listy olše 
lepkavé (Alnus glutinosa), břízy bělokoré (Betula pendula) a javoru babyky (Acer campestr). 
Další vrstvu tvořily potom kameny, kůra a klacky, pod které se tito stín a vlhko vyhledávající 
jedinci mohou schovat (Obr. 11). 
Organismy se nechají po minimální dobu dva týdny aklimatizovat vůči novým podmínkám 
a zkontroluje se jejich úmrtnost. Ta by měla být nízká, neměla by překročit 10 %. Potom se 
již organismy mohou použít do testu toxicity. 
 
 
Obr. 11: Založení chovu P. scaber. 
 
3.2.2 Zavedení testu toxicity 14 dní 
Byl zaveden test toxicity a u něho byla dodržena metodika detailně popsaná v teoretické části. 
Stručně však je v následujícím textu uvedeno shrnutí přípravy, průběhu a vyhodnocení testu. 
Před testem byl každý jedince zvážen; jeho hmotnost by měla být v rozpětí 40 až 60 mg. 
Zkontroluje se jeho fyzický stav, především pak, jestli se nejedná o jedince, kteří se začínají 
svlékat nebo oplodněné samice. Pokud se přesto tito jedinci v testech objeví, například se 
začnou svlékat v průběhu expozice, jsou výsledky pomocí nich získané z toxikologické studie 
vyloučeny. Dále se určí jejich pohlaví a spolu s hmotností se tyto údaje zaznamenají. 
Test probíhá v Petriho miskách; do každé řádně označené misky je vložen jeden list 
s testovanou substancí, popř. pouze s destilovanou vodou (kontrolní skupina) a jeden testovací 
organismus. Pro testovanou látku, v našem případě je standardní látkou chlorid kademnatý, 
byla připravena koncentrační řada o třech koncentracích, 1000, 2000 a 5000 µg/ml. Každá 
koncentrace měla 15 opakování a test obsahoval kontrolu rovněž o 15 opakováních. 
Všechny horní víčka Petriho misek byla pro zachování dostatečně vlhkého prostředí před 
testem lehce ovlhčena destilovanou vodu. Následně pak byly všechny misky umístěny 
do plastového terária.  
V průběhu testu bylo každý druhý den ovlhčeno horní víčko Petriho misky a zaznamenán 
počet přeživších jedinců. Jednou v průběhu testu, a to sedmý den, byly odstraněny fekální 
peletky do předem zvážených zkumavek Eppendorf o objemu 2 ml. Po skončení expoziční 
doby (14 dnů) byly testovací organismy zváženy. Dále byly opět sesbírány fekální peletky 
a společně s listy byly nechány 24 hodin uschnout na vzduchu, poté byly listy i peletky 
zváženy a hmotnosti byly zaznamenány. Všechny odečtené hodnoty byly použity 
při výpočtech tzv. Feeding parameters, tj. stravovacích parametrů. Byla také určena mortalita 
a vliv na hmotnost jedince v průběhu testu. Bylo prokázáno, že chlorid kademnatý má toxický 
vliv na testovací organismus a jeho účinky jsou koncentračně závislé.  
35 
3.2.3 Zavedení únikového testu v půdě 
Tento test byl zaveden jako rychlý 48 hodinový screeningový test ukazující prvotní reakce 
organismu při stykem s testovanou látkou obsaženou v různých koncentracích v půdě.  
Tento test byl realizován ve dvou polypropylenových plastových nádobkách o objemu 
cca 100 ml propojených polypropylenovou plastovou trubičkou o délce 4 cm a šířce 1,3 cm, 
která slouží k přemisťování organismu z jedné nádobky do druhé a zpět. V každé nádobce je 
na dně umístěno 20 gramů půdy LUFA 2.2. (Obr. 12). V jedné nádobce je pouze kontrolní 
ovlhčená půda a ve  druhé půda kontaminovaná testovanou substancí, aplikovanou ve vodném 
roztoku. I v tomto případě se jednalo o prvotní test s chloridem kademnatým, jako standardní 
látkou pro testování pozemních stejnonožců. 
Do testu byli rovněž použiti jedinci, a to alespoň po dvou týdenní aklimatizaci na laboratorní 
podmínky. Byli vybráni jedinci o hmotnosti v rozmezí 40 – 60 mg, bez stop svlékání vnějšího 
skeletu a bez známek pregnance. Do každé testovací soustavy nádob byl umístěn jeden 
jedinec; opakování pro kontrolu a pro každou koncentraci bylo 15. Byly testovány 
koncentrace 1000, 2000 a 5000 mg soli/kg půdy, tj. 1, 2 a 5 g soli/kg půdy. 
V průběhu testu bylo provedeno 10 kontrol pozice organismů. Tyto pozice byly zaznamenány 
a byla vyhodnocena únikovost vůči kontaminované půdě. 
 
 
Obr. 12: Schéma únikového testu v půdě. 
 
3.2.4 Zavedení únikového testu vůči potravě 
Tento test je 14 denní test toxicity studující preferenci ve volbě potravy testovacích 
organismů. Každý organismus má po celou dobu testu možnost konzumace kontrolního listu 
lísky obecné, tj. listu pouze po aplikaci destilované vody a také listu kontaminovaného 
testovanou látku v dané koncentraci.  
Do každé Petriho misky byly umístěny dvou kousky (každý 50 mg) jednoho listu. Na první 
část byla aplikována pouze destilovaná voda (50 µl), na druhou část potom testovaná látka, tj. 
chlorid kademnatý (50 µl) ve třech koncentracích; 1000, 2000 a 5000 µg/ml. Obě části byly 
rozeznány na základě jejich tvaru; kontrola byla vždy čtverec a kontaminovaná část měla 
nepravidelný, spíše kulovitý tvar.  
Test probíhal podobně jako test toxicity, trval 14 dní; na začátku a potom každý druhý den 
bylo ovlhčována horní víčko Petriho misky. Po sedmi dnech a na konci testu byly přesunuty 
peletky do zkumavek Eppendorf. Zaznamenávána byla v průběhu i případná mortalita. 
Na konci testu byly organismy vyjmuty a zváženy. Peletky a zbytky listů byly nechány 
24 hodin schnout při laboratorní teplotě a poté byly zváženy a odečtené hodnoty sloužily jako 
podklad pro vyhodnocení únikovosti vůči potravě. 
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3.3 Testy toxicity v laboratořích Bionanoteamu 
3.3.1 Testy toxicity zlatých nanočástic 
3.3.1.1 Test toxicity 14 dní  
Tento test byl proveden přesně podle výše popsané metodiky. 
Nejprve byly připraveny roztoky zlatých nanočástic a chloridu zlatitého o koncentracích 10 
a 60 µg Au/ml  v deionizované vodě (Milli Q, Millipore, Billerica, Massachusetts, USA 
[pH=5,7, ρ=18,5 MOhm•cm]) za použití vortexu (20 s, 2000 otáček za minutu). Žádné 
stabilizátory nebyly použity, a roztoky byly čerstvě připraveny pro každý experiment, přičemž 
100 µl připravených roztoků bylo aplikováno na 100 mg listu, vždy na jeho spodní stranu. 
Výsledkem byla konečná koncentrace 10 a 60 µg Au/g suché listu. Na kontrolní listy byla 
aplikována pouze deionizovaná voda. Listy byly ponechány schnout po dobu 24 hodin při 
pokojové teplotě a po uplynutí této doby byly suché listy zváženy. 
Pro každou koncentraci bylo uskutečněno 15 opakování. Celý experiment byl rozdělen na dva 
pokusy, nejprve byla testována toxicita nanočástic zlata, potom chloridu zlatitého; oba pokusy 
zahrnovaly kontrolní skupinu. 
Po 14 denní expozici organismů testované substanci následovala tzv. eliminační fáze v čistém 
prostředí (jeden den), během které byli jedinci přemístěny do Petriho misky s listem lísky 
obecné cca 30 mg a zde byli ponecháni z důvodu eliminace zbytků kontaminované stravy 
ze střev. Zaznamenán byl počet uhynulých jedinců. Potom byli přeživší jedinci zváženi 
a následovala jejich pitva a analýza jednotlivých částí těla. Také byla zaznamenána hmotnost 
fekálních peletek a zbytků listů z testu (vše bylo ponecháno uschnout před vážením při 
pokojové teplotě po dobu 24 hodin). 
 
Experiment byl považován za platný, protože úmrtnost v kontrolní skupině nepřekročila 
20 %. Přeživší organismy po testu byly postupně pitvány. Nejprve jim byla odstraněna hlava 
pinzetou a následně pak mohly být vyndány z jejich těla trávicí žlázy a střevo. Během pitvy 
byl u trávicích žláz a střev zaznamenán jejich přesný popis, především pak veškeré 
abnormality zjištěné u jejich barvy a tvaru. Okamžitě po vyjmutí těchto vnitřností následovalo 
jejich rozdělení pro další analýzy. Jedna trávicí žláza byla okamžitě převedena do Carnoy-B 
fixačního roztoku pro histologické stanovení, druhá trávicí žláza byla použita v testu stability 
buněčné membrány, třetí společně se střevem a "zbytek" těla (tvoří odtržená hlava a krunýř) 
byly použity pro měření bioakumulace zlata. Čtvrtá žláza byla ponechána jako rezervní 
v případě nejasnosti výsledku, nebo v případě potřeby opakování jakéhokoliv stanovení.  
 
Integrita buněčné membrány v trávicích žlázách 
Pro stanovení integrity buněčné membrány byla použita zkouška označována jako AO/EB 
test, kde trávicí žláza je vystavena ve zkumavce po dobu 5 minut působení směsi 
fluorescenčního barviva  - akridinová oranž a ethidium bromid – a následně pak byla 
přemístěna na podložní sklíčko a fotografována Axioimager Z1 fluorescenčním mikroskopem 
(Zeiss Carl, Jena, Německo). U tohoto mikroskopu byly použity dvě různé sady filtrů. 
Nejprve byl aplikován excitační filtr s rozsahem vlnových délek 450 až 490 nm a emisní filtr 
o vlnové délce 515 nm, které byly použity pro vizualizaci částí žlázy obarvených pomocí 
akridinové oranže. Pro vizualizaci částí obarvených ethidium bromidem byl použit excitační 
filtr o vlnové délce 365 nm a emisní filtr o vlnové délce 397 nm. 
Integrita buněčné membrány byla hodnocena na základě zkoumání mikroskopických snímků 
vizuálně a jednotlivé snímky byly klasifikovány od 1 do 10 stupně poškození podle předem 
dané stupnice. 
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Stanovení bioakumulace zlata 
Trávicí žláza, střevo a „zbytek“ těla z každého organismu byly umístěny do jedné zkumavky 
Eppendorf o objemu 1,5 ml. Potom následoval jejich mikrovlnný rozklad v koncentrované 
kyselině dusičné (65% HNO3, Merck, Darmstadt, Německo) v Milestone Ethos E (Bergamo, 
Itálie), vybaveným  SK-10 vysokotlakým segmentovaným rotorem a 3 ml křemennými 
mikrozkumavkami. Digesce byla provedena při teplotě 180 °C a energii 600 W, s krokem 
1 (ohřev) trvající 15 min, krok 2 (konstantní teplota) v trvání 10 minut a následném 45 
minutovým chlazením na 60 °C. Celková koncentrace Au byla měřena pomocí plamenové 
AAS (Perkin-Elmer AAnalyst 100, Waltham, Massachusetts, USA).  
Plamenovou AAS byla rovněž měřena koncentrace zlata na listech a to tak, že po testu bylo 
odváženo cca 25 mg listu, rozloženo opět v koncentrované kyselině dusičné mikrovlnným 
rozkladem ve stejném programu; potom následovalo změření obsahu zlata pomocí plamenové 
AAS, které bylo přepočteno na celkovou hmotnost listů a byla stanovena i skutečná 
koncentrace, které byly jednotlivé organismy vystaveny Tab. 2.  
 










Test toxicity   
Au NPs 10 8,6 
 60 54,8 
   
AuCl3 10 9,7 
 60 59,0 
   
Test únikového chování   
Au NPs 10 8,9 
 60 55,6 
   
AuCl3 10 9,4 
 60 57,9 
 
Příprava histologických sekcí trávicích žláz 
Jedna trávicí žláza z každého testovaného organismu byla ihned po pitvě vložena do Carnoy-
B roztoku a byla zde ponechána po dobu 24 hodin při pokojové teplotě. Následně byly 
jednotlivé trávicí žlázy dehydratovány postupně v 70% alkoholu, 80% alkoholu, 96% 
alkoholu a v absolutním alkoholu (vždy po dobu cca 30 minut); potom byly žlázy přeneseny 
do xylenu (cca 20 minut) a následně vloženy do aluminiového boxu o rozměrech 1x1x1 cm a 
naplněny Paraplast Plus® voskem o teplotě 56 °C, umístěny do termostatického inkubátoru, 
kde byly také ponechány přes noc. 
Následující den byly žlázy v hliníkových nádobkách zalité voskem vyjmuty a nechány 
při laboratorní teplotě ztuhnout. Potom byly z každé žlázy nařezány mikrotomy o šířce 8 µm 
(Reichert-Jung 2.040 rotační mikrotom, Leica Microsystems, Wetzlar, Německo). Takto 
připravené řezy - mikrotomy byly šetrně přemístěny na mikroskopické sklíčko.  Následovalo 
odstranění vosku (řadou alkoholů a xylenů), obarvení eozinem a hematoxylinem, zafixování 
barviva kanadským balzámem a zhotovení snímků pod světelným mikroskopem (Axioskop 
2 MOT, Carl Zeiss, Jena, Německo). Analyzováno bylo vždy celkem 7 histologických řezů 
38 
z každé trávicí žlázy a tyto snímky pak sloužily jako podklady pro zhodnocení fyziologického 
stavu testovaných jedinců (Obr. 13).   
 
Posouzení fyziologického stavu stejnonožců 
Fyziologický stav testovaných jedinců byl hodnocen na základě kombinace dvou parametrů; 
jednalo se o tloušťku epitelu trávicích žláz (ve stupních) a četnost výskytu lipidových kapének 
v B buňkách (třídy). Tyto parametry trávicích žláz byly sledovány u 39 jedinců; oba pak byly 
zjišťovány v trávicí žláze téhož zvířete. Hodnocení odezvy na testované nanočástice zlata a na 
chlorid zlatitý potom vycházelo z poznatků o sledovaných parametrech prezentovaných 
v publikaci [66], kde jsou tyto fyziologické parametry uvedeny pro organismy bez stresu, 




Obr. 13: Příprava histologických sekcí trávicích žláz organismu P. scaber. 
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3.3.1.2 Test únikového chování vůči potravě 
Tento test byl proveden v souladu s již publikovaným protokolem uveřejněným v literatuře 
[54]. Příprava testovaných látek, jejich aplikace na listy a výběr testovacích organismů byl 
proveden stejným způsobem jako v testech toxicity. Každý testovací organismus byl umístěn 
do plastové Petriho misky, ve které byly umístěny dva kousky o hmotnosti 50 mg stejného 
listu lísky obecné. První část listu, cca 50 mg, je nekontaminovaná (aplikováno pouze 50 µl 
destilované vody), druhá část listu lísky obecné, opět cca 50 mg, je kontaminovaná 
(aplikováno 50 µl testované suspenze). Listy jsou rozlišeny tvarem, čtverec – kontrola, 
trojúhelník – testovaná látka. Testovány byly rovněž nanočástice zlata, chlorid zlatitý 
(v koncentracích 10 a 60 µg Au/g suchého listu) a jako pozitivní kontrola byl použit chlorid 
kobaltnatý (koncentrace 2000 µg Co/g suchého listu). Bylo testováno celkem šest kombinací: 
"0 (kontrola) vs. 0 (kontrola) ", "pozitivní kontrola CoCl2 vs. 0", "Au NPs 10 vs. 0", "Au NPs 
60 vs. 0", "AuCl3 10 vs. 0" a "AuCl3 60 vs. 0". Tento test byl proveden s 15 testovacími 
organismy pro každou kombinaci; doba expozice byla 14 dní. Experimentální podmínky byly 
stejné jako v testu toxicity, kromě toho, že na konci testu zvířata nebyla podrobena eliminační 
fázi ani pitvě. Byla vypočtena celková konzumace stravy (z obou zdrojů nabízené stravy) a 
následně pak procentuální zastoupení stravy kontaminované vs. kontrolní.  
Skutečné koncentrace zlata v připravených suspenzích a taktéž na listech byly zjišťovány 
pomocí  plamenové AAS; postupováno bylo stejně jako v předchozím testu a výsledné 
koncentrace jsou uvedeny v tabulce Tab. 2.  
 
 
3.3.2 Testy toxicity anorganických solí 
3.3.2.1 Test toxicity 14 dní  
Tento test byl proveden přesně podle výše popsané metodiky; po 14 denní expozici organismů 
testované substanci, v tomto případě chloridu draselného a sodného, dusičnanu draselného 
a sodného, byla stanovena mortalita, vliv na svlékání exoskeletu (Moulting), vliv na 
konzumaci stravy (Feeding Rate) a účinnost růstu (Growth Efficiency). Tyto parametry byly 
vybrány pro zhodnocení toxicity. 
Byly testovány koncentrace 1, 2 a 5 g soli/kg suchého listu, které jsou uvedeny v následující 
tabulce (Tab. 3), společně s koncentracemi jednotlivých iontů. Pro každou koncentraci bylo 
použito 15 testovacích organismů a pro kontrolu potom 30 testovacích organismů. Test byl 
validní, mortalita v kontrolní skupině nepřekročila 20 %. 
 
3.3.2.2 Test únikového chování v půdě 
Byla použita nesterilní standardní přírodní půda Lufa 2.2 (LUFA Speyer, Speyer, Něměcko). 
Její vlastnosti jsou následující: 1.77 ± 0.2% organické hmoty, 7,2 ± 1,2 % jílu, pH 5,5 ± 0,2 
(0,01 M CaCl2), kationtová výměnná kapacita (Cation Exchange Capacity) je 
10,1 ± 0,5 meq/100 g a kapacita pro zadržení vody (Water Holding Capacity) je 41,8 ± 3,0 g 
H2O/100 g suché půdy. 
Před testem se stejnonožci byly definovány další vlastnosti půdy, jako je její vodivost a pH 
bez a s obsahem solí. Byl použit pH/konduktivity metr (Thermo Scientific Orion Star A215 
Benchtop pH/Conductivity Meter); pH půdy bylo měřeno podle normy ISO DIN 10390:1994 
a elektrická konduktivita byla měřena ve vodném extraktu (1:5) s dvakrát deionizovanou 
vodou. Stručně: pět gramů testované půdy bylo smícháno s dvakrát deionizovanou vodou, 
vzniklá suspenze byla důkladně třepána a následně nechána odstát 2 hodiny při laboratorní 
teplotě. Následně byly změřeny a zaznamenány hodnoty pH a konduktivity ve vodné fázi 
suspenze [15,135].  
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Půda do testu byla připravena dle normy OECD č. 222. Každá sůl byla rozpuštěna ve vodě 
v objemu potřebném pro dosažení 40 % WHC a pro získání finálních koncentrací 1, 2 
a 5 g soli/kg suché půdy v  separátních nádobách; půda byla následně přemístěna 
do testovacích nádobek. Kontrolní půda byla ovlhčena pouze deionizovanou vodou [136]. 
Test byl proveden podle výše popsané metodiky, tj. dvě propojené plastové nádobky spojené 
trubičkou určenou k migraci organismů. V každém testovacím schématu byla část kontrolní a 
část kontaminovaná; 0–0, 0–1, 0–2 a 0–5 g soli/kg suché půdy. Pro každou koncentraci bylo 
provedeno 12 opakování po jednom testovacím organismu. Testy probíhaly v inkubační 
komoře, teplota byla 22 ± 1 °C, relativní vlhkost 80 % a denní světelný režim 16/8 hodin 
světla/tmy. V průběhu testu proběhlo zaznamenání polohy organismu 10krát. Tyto pozice 
sloužily následně k vyhodnocení selektivní únikovosti. 
 
Tab. 3. Hmotnostní koncentrace testovaných solí (NaCl, NaNO3, KCl, and KNO3) a iontů 








      
NaCl  58.4428 1 2 5 
 Na+ 22.9898 0.393 0.787 1.967 
 Cl- 35.4530 0.607 1.213 3.033 
      
NaNO3  84.9947 1 2 5 
 Na+ 22.9898 0.270 0.541 1.352 
 NO3
- 62.0049 0.730 1.459 3.648 
      
KCl  74.5513 1 2 5 
 K+ 39.0983 0.525 1.049 2.622 
 Cl- 35.4530 0.476 0.951 2.378 
      
KNO3  101.1032 1 2 5 
 K+ 39.0983 0.387 0.773 1.934 
 NO3
- 62.0049 0.613 1.227 3.066 
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4 VÝSLEDKY A DISKUZE 
4.1 Testy toxicity v laboratořích CHTOŽP 
4.1.1 Zavedení testu toxicity 
Na konci čtrnácti denní expozice byly zaznamenány údaje o mortalitě jedinců a hmotnosti 
listů, fekálních peletek a organismů; tyto údaje dále sloužily pro výpočet stravovacích 
parametrů. Bylo prokázáno, že mortalita byla ovlivněna ve všech testovacích koncentracích a 
byla závislá na koncentraci (Obr. 14). Na konci tohoto testu byl pozorován statisticky 
významný rozdíl v porovnání s kontrolou ve stravovacích parametrech, a to u nejvyšší 
zvolené koncentrace 5000 mg testované látky/kg suché stravy. Na následujících grafech (Obr. 
15 a Obr. 16) jsou znázorněny výsledky dvou stravovacích parametrů, a to konzumace stravy 
a účinnost asimilace sravy (Mann-Whitney U-test, p<0.01). 
 
 
Obr. 14: Mortalita u stejnonožců P. scaber ve 14 denním testu toxicity, které je vyjádřeno 
v procentech z celkového množství organismů (100 % = 15 organismů). 
 
Obr. 15: Zobrazení konzumace stravy testovacích jedinců P. scaber v testu toxicity. Symboly 
(┴) představují maximální a minimální hodnoty, symbol (▫) střední hodnoty, statisticky 




Obr. 16: Zobrazení účinnosti asimilace stravy testovacích jedinců P. scaber v testu toxicity. 
Symboly (┴) představují maximální a minimální hodnoty, symbol (▫) střední hodnoty, 
statisticky významný rozdíl je označen hvězdami: p<0,01 (**). 
 
4.1.2 Zavedení únikového testu v půdě 
Výsledky testu únikového chování v půdě mohou být prezentovány dvěma odlišnými 
způsoby, jedná se:  
a) z celkového počtu kontrol (10) jsou vypočteny preference kontrolní anebo kontaminované 
strany v procentech  
b) jako únikovost jednotlivých zvířat, která je vyhodnocena podle ISO 2008 kritérií [143].  
Oba způsoby vyhodnocení jsou uvedeny pro testování anorganických solí (Kapitola 6.2.2.2.). 
Ve vyhodnocení zavedení tohoto testu na chloridu kobaltnatém byl použit pouze způsob 
druhý, tj. únikovost jednotlivých organismů, která  je vyhodnocena dle ISO 2008 (Obr. 17).  
P. scaber je schopný si vybrat mezi kontrolní a kontaminovanou částí, a to podle toho, jak mu 
vybraný kontaminant vadí a v jaké je koncentraci. Jak vyplyn ulo z výsledků testu s chloridem 
kobaltnatým, tato sůl mu vadí ve všech testovaných koncentracích, a pokud může, snaží se 
trávit čas na půdě nekontaminované. Při koncentraci 5000 mg/kg suché půdy stráví 




Obr. 17: Výsledky únikového testu v půdě pro P. scaber. Znázorněny dle normy ISO 2008. 
(osa x – koncentrace solí v g/kg, vs. – versus, černá barva – individuální hodnota, červená – 
průměr). 
 
4.1.3 Zavedení únikového testu vůči potravě 
Výsledky tohoto testu jsou zobrazeny v následujícím grafu (Obr. 18), kde je u každé ze čtyř 
expozičních  kombinací  znázorněno  procentuální  zastoupení  kontaminované a kontrolní 
stravy z celkového zkonzumovaného množství v procentech. Hmotnost zkonzumovaných 
listů se statisticky významně nelišila (Mann-Whitney U-test, p>0,01) u expozičních 
kombinací: "0 (kontrola) vs. 0 (kontrola)", "0 vs 1000". Statisticky významný rozdíl byl 
pozorován pouze u "0 vs 2000" (Mann-Whitney U-test, p<0,05) a u "0 vs 5000" (Mann-
Whitney U-test, p<0,001). 
 
 
Obr. 18: Zobrazení konzumace kontrolní vs. kontaminované stravy v procentech u P. scaber 
v testu únikového chování vůči potravě. Nominální koncentrace chloridu kobaltnatého 
(mg/kg suché stravy) jsou uvedeny na ose x, statisticky významný rozdíl je označen hvězdami: 
p<0,05 (*); p<0,001 (***). 
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4.2 Testy toxicity v laboratořích Bionanoteamu 
4.2.1 Testy toxicity zlatých nanočástic 
4.2.1.1 Test toxicity 14 dní  
Na konci čtrnácti denní expozice testu toxicity a následné eliminační fázi trvající jeden den, 
byl test ukončen a zaznamenané hmotnosti listů, fekálních peletek a organismů byly použity 
pro výpočty vlivu testovaných látek na stravovací parametry. Kromě toho byly použity 
záznamy o mortalitě jedinců v průběhu testu; tento parametr nebyl ovlivněn ani v kontrolní 
skupině. Výsledky dvou kontrolních skupin byly sloučeny. Na konci tohoto testu nebyl 
pozorován žádný statisticky významný rozdíl v porovnání s kontrolou v end-pointech 
mortalita, změna hmotnosti testovacích organismů v testu (Obr. 19) a konzumace stravy (Obr. 





Obr. X19: Zobrazení průměrné hmotnosti testovacích jedinců P. scaber v testu toxicity. 
Hodnoty kontroly z prvního i druhého experimentu byly sloučeny; symboly (┴) představují 







Obr. 20: Zobrazení konzumace stravy testovacích jedinců P. scaber v testu toxicity. Hodnoty 
kontroly z prvního i druhého experimentu byly sloučeny; symboly (┴) představují maximální a 
minimální hodnoty, symbol (■) střední hodnoty, symbol (-) odlehlé hodnoty a n je počet 
jedinců v každé testované skupině. 
 
 
Integrita buněčné membrány v trávicích žlázách 
Integrita buněčné membrány byla hodnocena na základě posouzení mikroskopických snímků 
vizuálně. Jednotlivé snímky byly klasifikovány od 1 do 10 stupně poškození, a to podle 
předem dané stupnice. V kontrolní skupině bylo méně než 10 % buněčných jader obarvených 
ethidium bromidem klasifikováno stupněm 1 až 2.  Organismy po expozici zlatých nanočástic 
nebo chloridu zlatitého vykazovaly také méně než 10 % buněčných jader obarvených 
ethidium bromidem; také byly klasifikovány stupněm 1 až 2 stejně jako kontrolní skupina. 
Čím vyšší je hodnota stupně poškození, tím více je membrána destabilizována a buněčné 
membrány jsou považovány za zcela zničené, pokud jsou hodnoceny stupněm 10. V rámci 
této studie se u organismů z chovu, z kontrolních skupin a dokonce ani z testovaných skupin 
neprokázalo poškození, stupeň nebyl nikdy vyšší než dva. Na následujícím obrázku (Obr. 21) 
je prezentován příklad obarvené trávicí žlázy z organismu z kontrolní skupiny a za ním na  
následujícím obrázku (Obr. 22) je příklad obarvené trávicí žlázy z organismu ze skupiny 





Obr. 21: Trávicí žlázy z organismu z kontrolní skupiny po testu AO/EB. 
 
 





Bioakumulace zlata  
Obsah zlata u jednotlivých organismů byl měřen po jejich mikrovlnném rozkladu plamenovou 
AAS. Zlato nebylo detekováno v žádném organismu, bez ohledu na jeho formu (chlorid nebo 
nanočástice). Velmi důležité je však zmínit limit detekce zlata, který je pro tento přístroj 
5 µg/L. Pokud obsahovaly jednotlivé organismy méně jak 7 µg Au/g, jeho obsah nemohl být 
detekován. 
 
Vliv na fyziologický stav  
U koncentrace 10 µg Au/g suchého listu zlatých nanočástic i chloridu zlatitého nebyl 
pozorován statisticky významný rozdíl mezi kontrolní a testovací skupinou organismů u 
parametrů ztenčování tloušťky epitelu u trávicích žláz nebo četnosti výskytu lipidových 
kapének v B buňkách, tj. ani na fyziologický stav jedinců (Obr. 24 až 26) (Mann-Whitney U-
test, p>0.05). Nicméně, u koncentrace 60 µg Au/g suchého listu zlatých nanočástic i chloridu 
zlatitého byl zaznamenán vliv na ztenčování tloušťky epitelu u trávicích žláz v porovnání 
s kontrolní skupinou (Obr. 23,24) (Mann-Whitney U-test, p<0,05 a p<0,001, respektive); 
četnost výskytu lipidových kapének v B buňkách se u těchto dvou expozičních skupin 
statisticky významně nelišila od kontroly (Obr. 23,25) (Mann-Whitney U-test, p>0,05). 
Potom byly tyto dva parametry zkombinovány do výsledného vlivu na fyziologický stav 
jedinců a pouze testovací skupina byla vystavená působení zlatých nanočástic o koncentraci 




Obr. 23: Histopatologické řezy trávicí žlázy organismu P. scaber. Žláza z kontrolní skupiny 





Obr. 24: Zobrazení tloušťky epitelu trávicích žláz P. scaber v testu toxicity. Podle 
histologického vzhledu (tvar a velikost) B buněk trávicích žláz se organismy rozdělí do pěti 
stupňů poškození. Stupeň 1 značí největší poškození, přičemž stupeň 5 žádné. Hodnoty 
kontroly z prvního i druhého experimentu byly sloučeny; n je počet jedinců v každé testovací 
skupině, nominální koncentrace zlata jsou uvedeny na ose x, statisticky významný rozdíl je 
označen hvězdami: p<0,05 (*), p<0,001 (***). 
 
 
Obr. 25: Zobrazení četnosti výskytu lipidových kapének v B buňkách, trávicích žláz P. scaber 
v testu toxicity. Tato četnost je klasifikována podle čtyř tříd: a) řídká, b) nízká, c) střední, d) 
vysoká. Hodnoty kontroly z prvního i druhého experimentu byly sloučeny; n je počet jedinců 




Obr. 26: Zobrazení fyziologického stavu P. scaber v testu toxicity v procentech. Hodnoty 
kontroly z prvního i druhého experimentu byly sloučeny; n je počet jedinců v každé testovací 
skupině, nominální koncentrace zlata jsou uvedeny na ose x, statisticky významný rozdíl je 
označen hvězdami: p<0,001 (***). 
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4.2.1.2 Test únikového chování vůči potravě 
Výsledky tohoto testu jsou zobrazeny v následujícím grafu (Obr. 27), kde je u každé z šesti 
expozičních kombinací znázorněno procentuální zastoupení kontaminované a kontrolní 
stravy, a to  z celkového zkonzumovaného množství v procentech. Hmotnost 
zkonzumovaných listů se statisticky významně nelišila (Mann-Whitney U-test, p>0,05) u pěti 
expozičních kombinací: "0 (kontrola) vs. 0 (kontrola)", "Au NPs 10 vs. 0", "Au NPs 60 vs. 0", 
"AuCl3 10 vs. 0" a u "AuCl3 60 vs. 0". Statisticky významný rozdíl byl pozorován pouze u 
pozitivní kontroly – chloridu kobaltnatého (Obr. 27) (Mann-Whitney U-test, p<0,001). 
 
 
Obr. 27: Zobrazení konzumace kontrolní vs. kontaminované stravy v procentech u P. scaber 
v testu únikového chování vůči potravě. Nominální koncentrace zlata jsou uvedeny na ose x, n 




4.2.2 Diskuze výsledků testů toxicity zlatých nanočástic 
V předcházející části jsou shrnuty výsledky působení zlatých nanočástic a chloridu zlatitého 
získané pomocí  dvou testů toxicity, tj. 14 denního testu toxicity a 14 denního únikového testu 
toxicity. U testu toxicity jsou nepříznivé biologické účinky testovaných látek detekovatelné 
jak běžnými toxikologickými parametry (změna tělesné hmotnosti, konzumace stravy a 
mortalita), tak také pomocí morfometrických charakteristik hepatopankreatického epitelu. 
Kromě toho byl použit test integrity buněčné membrány, v rámci kterého byl zjišťován 
případný potenciál sloučenin zlata pro destabilizaci buněčných membrán, což by patrně 
mohlo vést k přímému vstupu zlatých nanočástic do hepatopankreatických buněk. Spojením 
tohoto testu s měření na AAS došlo k ověření možné internalizace zlata nebo asimilace 
zlatých iontů do tkání. V následujícím testu bylo potom pozorováno chování suchozemských 
stejnonožců, a to v případě možnosti výběru kontrolní nebo kontaminované stravy. 
 
Výsledky těchto testů byly porovnány s již publikovanými daty, např. vliv nanočástic zlata 
na mortalitu byl pozorován u organismů D. melanogaster a C. elegans, avšak vliv na úmrtí 
organismů E. fetida pozorován nebyl [124,125,127,137,138]. U organismu D. melanogaster 
byl pozorován vliv stravy kontaminované 15 nm nanočásticemi zlata povrchově 
modifikovaných solemi kyseliny citrónové v koncentracích 3 až 27 µg Au NPs/g stravy 
na snížení přeživších organismů za den, a to v porovnání s kontrolou o 24 a 41 % respektive 
[137]. Ve stejném experimentálním uspořádání a se stejnými nanočásticemi byla délka života 
snížena na 62 %, jestliže byly D. melanogaster vystaveny 12 µg Au NPs/g stravy za den 
[127]. 
 
Pokud bychom výsledky této studie porovnali s již publikovanými výsledky naší 
předcházející studie, ve které byla testována toxicita stříbrných nanočástic pro stejné 
organismy při velice podobném experimentálním uspořádání [62], dojdeme ke shodným 
výsledkům. Přšedevším bylo prokázáno, že ani úmrtnost  nebo růst jedinců v testu nebyl 
ovlivněn při srovnatelných expozičních koncentracích. Jinými slovy řečeno, výsledky zcela 
zřetelně prokázaly, že Au NPs a AuCl3 nemají vliv na end-pointy na úrovni organismu v 
reálných expozičních koncentracích. 
 
Destabilizace buněčné membrány může být způsobena různými druhy nanočástic (např. oxid 
titaničitý a nanotyčinky oxidů wolframu), které mohou procházet ze střeva 
do hepatopankreatu během trávení a následně destabilizovat buněčnou membránu [80,111]. 
Avšak ani Au NPs ani AuCl3 nezpůsobily sníženou integritu buněčné membrány. Výsledky 
testu integrity buněčné membrány odpovídají výsledkům měření bioakumulace. Tzn., že ani 
jedna z částí těla ze všech testovacích organismů neobsahovala zlato. Na podkladě tohoto 
poznatku můžeme konstatovat, že Au NPs nebyly internalizovány do tkání a Au3+ ionty 
nebyly asimilovány do buněk trávicích žláz. V tomto ohledu se Au NPs a Au3+ ionty značně 
liší od Ag NPs, u kterých byly zjištěno, že se rozpustí uvnitř zažívacího traktu a Ag+ ionty 
mohou být asimilovány do trávicích žláz při srovnatelných expozičních koncentracích ve 
stejném testu toxicity [62]. Celkově však platí, že nemůžeme vyloučit možnost, že P. scaber 
disponuje asimilační kapacitou pro Au3+ ionty, protože zlato má afinitu k síře nesoucí ligandy 
[139], které jsou přítomny v granulích typu B v hepatopankreatických S buňkách [21] a 
umožňují asimilaci jiných kovů s afinitou k síře, jako je např. kadmium, měď, olovo, rtuť, 
stříbro a kobalt [21,62,80].  
Ze získaných výsledků je patrné, že potenciál trávicích žláz pro asimilaci zlata u P. scaber je 
velice nízký. Naše výsledky se tak liší od těch, pro E. fetida [124], a D. melanogaster [127], 
kde Au NPs podávané společně se stravou v testu toxicity byly nalezeny v tkáních 
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obklopujících gastrointestinální trakt (včetně epitelu trávicího traktu v E. fetida), stejně jako 
u reprodukčních orgánů v D. melanogaster. Přítomnost a lokalizace zlata byla potvrzena 
transmisní elektronovou mikroskopií (TEM), spojenou s energetickou disperzní spektroskopií 
(EDS) [124] nebo synchrotronní X-ray fluorescencenční mikrosondou (μXRF) [126,142]. 
Žádný důkaz o rozpuštění Au NPs ve tkáních testovacích organismů nebyl pozorován v žádné 
z citovaných studií [124,126,127]. 
 
Histopatologické změny jsou základní ukazatele účinku na fyziologické a biochemické 
systémy v organismech vystavených přírodnímu nebo antropogenního stresu [140]. U 
stejnonožců byla tloušťka epitelu v trávicích žlázách prokázána jako míra účinků testovaných 
látek rozličného chemického složení, nejvíce dosud publikovaných studií však bylo zaměřeno 
na kovy, pesticidy a nanočástice [41,43,59,85,141]. Nicméně, ztenčení epitelu trávicí žláz 
bylo pozorováno rovněž u organismů po jejich přenosu do laboratorního chovu, případně v 
kontrolní skupině testu toxicity. Nejspíše to bylo způsobeno stresem organismů z neznámého 
prostředí a z jejich izolace od ostatních jedinců [66,141]. Tato skutečnost může vysvětlit, proč 
některé kontrolní organismy v testu měly ztenčen epitel v trávicích žlázách. Nicméně, 
statisticky významné ztenčení epitelu ve srovnání s kontrolní skupinou bylo prokázáno, a to u 
organismů vystavených působení AuCl3, tak také u Au NPs, avšak pouze při nominální 
koncentraci 60 ug Au/g suché potravy. To znamená, že AuCl3 a Au NPs mohou mít 
biologický účinek při velmi nízkých expozičních koncentracích. Ztenčování epitelu trávicích 
žláz je obvykle spojeno se sníženým obsahem zásobních lipidů, což může být odpověď na 
různé nutriční stresory, např. hladovění nebo konzumace stravy kontaminované kovy nebo 
pesticidy. Lipidy z hepatopankreatu slouží jako hlavní zdroj energie u P. scaber během 
hladovění nebo pod stresem [66,141]. V této studii nebyl pozorován žádný statisticky 
významný rozdíl u snížení počtu lipidových kapének u žádné z testovaných skupin organismů 
v porovnání s kontrolní skupinou. Avšak při kombinaci abundance čili výskytu lipidových 
kapének s tloušťkou epitelu trávicích žláz do jediného endpointu – vliv na fyziologický stav 
organismů v testu, byl pozorován statisticky významný rozdíl, a to v porovnání s kontrolní 
skupinou u organismů vystavených expoziční koncentraci Au NPs 60 μg Au/g suché stravy. 
Závěrem lze proto konstatovat, že jak chlorid zlatitý, tak také zlaté nanočástice mají velice 
nízký, avšak detekovatelný toxický potenciál u testovaných expozičních koncentrací. 
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4.2.3  Testy toxicity anorganických solí 
4.2.3.1 Test toxicity 14 dní  
Test toxicity byl validní, splňoval podmínku mortality nižší v kontrolní skupině než je 20 %. 
Na následujícím grafu (Obr. 28) je znázorněna mortalita, NaNO3 (k 33 %), KNO3 (k 42 %) 
KCl (k 53 %), u NaCl nižší než 20 %. Jak je patrné z následujícího grafu, hodnota mortality 
není závislá na dávce. Také byly zaznamenány hodnoty svlékání exoskeletu. U solí KNO3 
a KCl byl pozorován narůstající trend, zatímco v kontrolní skupině a sodných solích nebyl 
tento trend pozorován vůbec. 
 
 
Obr. 28: Mortalita a svlékání exoskeletu u stejnonožců P. scaber ve 14 denním testu toxicity, 
které je vyjádřeno v procentech z celkového množství organismů (100 % = 15 organismů). 
K – kontrolní skupina, červená přímka označuje maximální možnou mortalitu v kontrolní 
skupině (20 %). 
 
Ze stravovacích parametrů byly vybrány pro monitorování tohoto testu a jako vhodné 
pro následnou publikaci dva parametry, tzv. Feeding rate – konzumace stravy (Obr. 29) 
a Growth efficiency – účinnost růstu (Obr. 30). V případě chloridu sodného a draselného 
nebyl pozorován žádný vliv na konzumaci stravy ani při nejvyšší koncentraci. Zatímco 
v případě dusičnanů byl tento efekt markantní, zejména pak v případu dusičnanu draselného, 
kdy byl pozorován statisticky významný rozdíl v porovnání s kontrolou již od nejnižší 
testované koncentrace 1 a 2 g/kg (**p< 0.01), u nejvyšší testované koncentrace dosáhl až 
5 g/kg (***p< 0.001). Stravovací parametr účinnost růstu byl ovlivněn zcela jinak, v případě 
chloridu sodného a dusičnanu draselného nedošlo k žádným změnám, u dusičnanu sodného 
došlo ke snížení toho parametru a to ve všech koncentracích na statisticky významných 
rozdílech 1 g/kg (**p<0.01) a u koncentrací 2 a 5 g/kg (***p< 0.001). Ke zvýšení potom 





Obr. 29: Konzumace stravy u stejnonožců P. scaber ve 14 denním testu toxicity. Statisticky 
významné rozdíly v porovnání s kontrolní skupinou (C) jsou označeny hvězdami (*p<0.05; 








Obr. 30: Účinnost růstu u stejnonožců P. scaber ve 14 denním testu toxicity. Statisticky 
významné rozdíly v porovnání s kontrolní skupinou (C) jsou označeny hvězdami (*p<0.05; 
**p<0.01; ***p<0.001); n = počet organismů, u kterých byl tento parametr vypočten. 
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4.2.3.2 Test únikového chování v půdě 
Výsledky testu únikového chování v půdě mohou být prezentovány dvěma odlišnými 
způsoby, a to:  
a) z celkového počtu kontrol (10) jsou vypočteny preference kontrolní anebo kontaminované 
strany v procentech (Obr. 31)  
b) jako únikovost jednotlivých zvířat, která je vyhodnocena podle ISO 2008 kritérií (Obr. 32) 
[143].  
Z obou vybraných způsobů vyhodnocení a prezentace výsledků jsou patrné stejné závěry 
tohoto testu, takže je pouze na nás, jaký způsob prezentace zvolíme. P. scaber je schopný 
vybrat si mezi kontrolní a kontaminovanou částí, a to podle toho jak mu vybraný kontaminant 
vadí a v jaké koncentraci. Jak je patrné z výsledků testu s chloridem sodným, tato sůl mu 
vůbec nevadí, dokonce ji preferuje před kontrolní půdou a to až do maximální testované 
koncentrace 5 g/kg. Tento trend byl obdržen také u nejnižší koncentrace 1 g/kg chloridu 
draselného, přičemž ve vyšších koncentracích už tyto preference nebyly pozorovány. U 
dusičnanu sodného a draselného nebyly získány žádné preference kontaminované nebo 
kontrolní strany; čas, který v průběhu expozice organismy strávily v obou částech byl téměř 




Obr. 31: Výsledky únikového testu v půdě pro P. scaber. Organismy byly vystaveny 
nekontaminované LUFA 2.2 půdě a této půdě kontaminované čtyřmi individuálními solemi 
((A) NaCl, (B) NaNO3, (C) KCl, a (D) KNO3). Nominální koncentrace solí a kontroly byly 0–
0, 0–1, 0–2, and 0–5 g soli/kg suché půdy. Data jsou prezentována jako průměrná hodnota 
v procentech pro čas strávený na jednotlivých stranách testu a nejistota měření je vyjádřena 




Obr. 32: Výsledky únikového testu v půdě pro P. scaber. Znázorněny dle normy ISO 2008. 
(osa x – koncentrace solí v g/kg, vs. – versus, černá barva – individuální hodnota, červená – 
průměr, modrá – medián). 
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4.2.3.3 Měření pH a vodivosti půdy s obsahem solí 
V následující tabulce (Tab. 5) jsou prezentovány hodnoty molárních koncentrací, elektrické 
vodivosti (EC) a pH jednotlivých půd s obsahem soli. Jak z tabulky vyplývá, nejsou patrné 
žádné rozdíly v hodnotách pH u jednotlivých druhů solí. Hodnoty elektrické vodivosti pro 
NaCl a KCl byly srovnatelné; v rozmezí od 0,46 do 1,87 dS/m a 0,43 až 1,67 dS/m. Také 
elektrická vodivost pro KNO3 a NaNO3 byly v podobném rozsahu; 0,32-1,18 dS/m a 0,35-
1,25 dS/m, respektive. 
 
Tab. 5: Hodnoty molárních koncentrací, elektrické vodivosti a pH pro jednotlivé půdy 
s obsahem solí. 
 






EC ± SD 
[dS/m] 
pH ± SD 
Kontrola - Kontrola 0 0 0,10 ± 0,00 6,18 ± 0,10 
 
Kontrola – NaCl 1000 17,11 0,46 ± 0,00 5,86 ± 0,00 
 2000 34,22 0,81 ± 0,03 5,77 ± 0,02 
 
 
5000 85,55 1,87 ± 0,05 5,71 ± 0,01 
Kontrola – NaNO3 1000 11,77 0,35 ± 0,01 5,95 ± 0,07 
 2000 23,53 0,60 ± 0,01 5,78 ± 0,01 
 
 
5000 58,83 1,25 ± 0,03 5,73 ± 0,01 
Kontrola – KCl 1000 13,41 0,43 ± 0,01 5,79 ± 0,03 
 2000 26,83 0,74 ± 0,01 5,71 ± 0,01 
 
 
5000 67,07 1,67 ± 0,08 5,64 ± 0,01 
Kontrola – KNO3 1000 9,89 0,32 ± 0,01 5,80 ± 0,01 
 2000 19,78 0,55 ± 0,02 5,72 ± 0,03 
 5000 49,45 1,18 ± 0,04 5,69 ± 0,01 
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4.2.4 Diskuze výsledků toxicity anorganických solí 
V předcházející části jsou shrnuty výsledky působení čtyř solí (NaCl, KCl, NaNO3 a KNO3), a 
to ve dvou testech toxicity (14 denní a 48 hodinový únikový).  
 
Z prvního testu je patrný vliv KNO3 a NaNO3 na konzumaci stravy v průběhu testu, která 
však není závislá na koncentraci testované substance (velikosti dávky). Tento trend však 
nebyl pozorován u solí NaCl a KCl. Vliv na účinnost růstu byla pozorována především 
u NaNO3. Na základě těchto výsledků, kdy nebyl pozorován žádný vliv solí NaCl a KCl, ani 
u jednoho sledovaného stravovacího parametru bylo posouzeno, že testované koncentrace Cl−, 
K+ a Na+ iontů (až do 3,0; 2,6 a 1,995 g soli/kg suchého listu, respektive) nemají žádný vliv 
na stravovací chování a na mortalitu a svlékání exoskeletu u P. scaber. U solí KNO3 
a NaNO3, koncentrace K
+ a Na+ iontů (až do 1,934 a 1,352 g soli/kg suchého listu, respektive) 
jsou dokonce nižší než u solí KCl a NaCl (až do 2,622 a 1,967 g soli/kg suchého listu, 
respektive), a proto lze konstatovat, že vliv testu toxicity u KNO3 a NaNO3 může být pouze 
následkem působení dusičnanů. Dusičnany obsažené v kontaminované stravě mohou mít za 
následek ovlivnění stravovacího chování, avšak mechanismus tohoto působení není dosud 
jednoznačně znám. V literatuře byl dohledán a jako nejvíce pravděpodobný se  jeví toxický 
způsob působení dusičnanů na pigmenty, které jsou sice schopny nést kyslík (např. 
methemokyanin, hemokyanin) do formy, která však není schopná jeho přenosu (např. 
methemoglobin) [144]. Podrobné zkoumání tohoto jevu je však nad rámec této práce, která se 
zabývá jinými end-pointy testu toxicity. 
 
Ve studii [15] byl podobně jako v této práci zkoumán vliv solí, a to v 28 denním testu toxicity 
na žížalách (E. fetida); u solí NaCl (EC50=5,318 g/kg půdy), u KCl (EC50=5,890 g/kg půdy) 
a u NaNO3 (EC50=4,845 g/kg půdy) byl zjištěn vliv na konzumaci stravy (pokles hmotnosti 
testovaných jedinců po skončení expozice). Tento jev mohl být podle autora studie způsoben 
únikovým chování žížal vůči kontaminované potravě, protože toto chování bylo pozorováno 
v jeho předchozí práci [9], kde byly sledovány čistě únikové reakce u dvou druhů žížal 
A. caliginosa a E. fetida u půdy kontaminované NaCl (EC50=0,667 g NaCl/kg půdy 
a 1,164 g NaCl/kg půdy, respektive). 
 
Výsledky druhého testu ukazují preference pobytu P. scaber při možnosti volby 
kontaminované versus čisté půdy. U solí NaCl (všechny testované koncentrace) a u KCl 
(nejnižší testovaná koncentrace) preferoval P. scaber pobyt v půdách, které byly těmito 
solemi kontaminovány. U zbylých dvou koncentrací KCl a u všech testovaných koncentrací 
KNO3 a NaNO3 nebyly pozorovány žádné preference. Tyto výsledky ukazují na to, že výběr 
organismů zcela nezávisí na pH a elektrické vodivosti půdy, která byla u všech půd změřena. 
Jako příklad lze uvést, že u půdy obsahující NaCl, jsou hodnoty elektrické vodivosti 
v rozmezí 0,46 – 1,87 dS/m a u půdy obsahující KCl jsou hodnoty elektrické vodivosti 
v rozmezí 0,74 – 1,67 dS/m. Na základě těchto poznatků můžeme konstatovat, že je nanejvýš 
pravděpodobné, že výběr půdy se řídí dle obsahu solí. 
 
U solí KNO3 a KCl se v průběhu testu vyskytoval větší výskyt jedinců svlékajících exoskelet 
v porovnání s kontrolní skupinou a s organismy vystavenými působení NaNO3 a NaCl. 
Na základě výsledků uvedených v práci [145], bylo zjištěno, že koncentrace kationtů K+ a Na+ 
v hemolymfě a v tzv. moulting fluid (tekutině vyskytující se v průběhu výměny exoskeletu) se 
mění v průběhu svlékání exoskeletu. V tzv. moulting fluid se mění kationtové složení, které 
ovlivňuje ukládání vápníku. Také v následující práci [146], podobně jako u jiných 
stejnonožců (Ligia oceanica) bylo prokázáno, že osmotický tlak v hemolymfě se mění během 
cyklu výměny exoskeletu. Z tohoto důvodu je možné, že změny osmotického tlaku, které jsou 
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vyvolané působením soli (v tomto případě K+), mohou měnit cyklus výměny exoskeletu. 
Nicméně, pro takové závěry je však nutné provést další experimenty, a to za účelem zjištění 
potenciálních mechanismů těchto změn způsobených solemi, zvláště pak K+ iontem.  
 
Výsledky mortality ukazují její zvýšení u solí NaNO3, KNO3 a KCl a současně žádné zvýšení 
u soli NaCl. V rámci této studie jsme schopni porovnat pozorovanou mortalitu pro vybraný 
kationt/aniont pár. Z výsledků je patrné, že mortalita je závislá na působení konkrétního 
kationt/aniont páru. Toto zjištění je ve shodě s dosud publikovanými výsledky, které 
poukázaly na to, že nelze toxicitu vyhodnocovat jakou součet toxicity pro kationt a aniont, 
z nichž se sůl skládá [15]. Ale vždy je nezbytné ji posuzovat jako individuální toxicitu dané 
soli, kde působení kationtu a aniontu může být aditivní, synergické nebo antagonické [133]. 
 
Naše výsledky dále ukazují na to, že stejnonožci jsou schopni tolerovat vysoké koncentrace 
NaCl (5 g soli/g suchého listí či suché půdy), a to v porovnání s ostatními suchozemskými 
bezobratlými živočichy,  jako jsou např. žížaly [15]. Toto zjištění je v souladu s údaji  již 
dříve publikovanými; stejnonožci P. scaber jsou euryhalinní organismy, tj. organismy schopni 
snášet velké změny v koncentracích solí a mající extrémní schopnost osmoregulace [147]. 
Schopnost osmoregulace úzce souvisí s akumulací Na+ iontů (a pravděpodobně i chloridů) 
ve střevě a hepatopankreatu [147]. Stejnonožci byli zavlečeni a následně byli schopni přežít 
v některých z nejvíce extrémních oblastí životního prostředí, včetně pouště v Izraeli 
a v severní Africe a zasolených oblastí v Austrálii [148]. Ve skutečnosti však výsledky 
z analýzy jejich distribuce u 19 druhů suchozemských stejnonožců v tuniských mokřadech  
ukázaly, že stejnonožci jsou přítomni v půdě s obsahem solí v rozmezí 0,9 až 35,4 g/kg. 
Zejména stejnonožci z rodiny Porcellionidae (Porcellio variabilis, P. laevis a P. pruinosus) 
jsou schopni tolerovat širokou škálu zasolení, a to až do obsahu solí 35,4 g/kg půdy [149]. 
Podobně i vodní stejnonožci jako je např. beruška vodní (Asellus aquaticu) mají přirozený 
rozsah výskytu ve velmi velkém rozpětí slanosti, protože byly nalezeny v místech od 0,0035 
až do 2,358 g Na/l vody až do extrémních koncentrací 6,896 g Na/l vody [150]. V další 
publikované studii [151] se uvádí, že z 27 různých sladkovodních vodních bezobratlých 
pocházejících z různých taxonomických skupin (ploštěnky, máloštětinaté, pijavice, měkkýše, 
korýše a larev hmyzu) byli korýši A. aquaticus a Gmelinoides fasciatus nejvíce tolerantními 
jak ke snížení, tak ke zvýšení obsahu solí ve vodě, a to v rozsahu od 0,02 do 8,10 g/ l. 
 
Na závěr této diskuze lze konstatovat, že 14 denní expozici P. scaber soli NaCl (do 5 g/kg 
list) neovlivnilo stravování, růst a přežití tohoto organismu. Ostatní soli, tj. KCI, NaNO3 a 
KNO3 měly na tento organismus negativní dopad. Společně tyto výsledky, a to spolu s již 
publikovanými údaji o toxicitě na žížalách [15] poukazují na to, že i jiné soli, kromě běžně 
testovaného chloridu sodného, by měly být testovány, a to pro stanovení odpovědí na 
potencionální nebezpečí zasolení půdy pro suchozemské organismy. 
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5 ZÁVĚR 
Účelem této práce bylo získání několika dílčích poznatků a cílů z oblasti terestrické 
ekotoxikologie. 
 
Prvotním cílem bylo zavést chov a provést tři testy toxicity s organismem P. scaber. Toto 
testování bylo prováděno na ústavu CHTOŽP. Chov byl úspěšně zaveden a testování na tomto 
organismu může nyní doplnit baterii ekotoxikologických testů zde prováděných. Jedná se 
především o vhodný test pro doplnění testování na větších terestrických organismech, jako 
jsou např. žížaly (E. fetida nebo E. andrei) nebo šneci (Helix aspersa), jejichž testování je 
více časově i prostorově náročné. Rovněž bylo prokázáno, že díky schopnosti velké 
bioakumulace kovů u P. scaber se výsledky mohou značeně lišit a můžeme tak dosáhnout 
objektivnějšího zhodnocení kontaminantů vstupujících do životního prostředí a poukázat 
na důležitost rozmanitosti zvolených testovacích organismů. 
 
Dalším mezikrokem bylo potom testování vybraných zlatých nanočástic. Tento druh 
nanočástic byl zvolen z několika důvodů;  jedním z nich je jejich zvýšená produkce a použití 
v průběhu posledních několika let a s tím související také zvýšené riziko vstupu do životního 
prostředí, a to jak do akvatického,  tak také do terestrického ekosystému. Z dostupné literatury 
bylo zřejmé, že testy v terestrickém prostředí, a to na všech třech úrovních živé hmoty 
(organismus, tkáň, buňka), jsou ve velice omezeném množství používány, na rozdíl od testů 
s vodními organismy. Na základě toho byly zvoleny jako nejvýše vhodné do této dizertační 
práce. Dalším důvodem bylo celkově omezené množství studií toxicity zlatých nanočástic 
v porovnání s více používanými nanočásticemi, jakými  jsou například oxidy rozličných kovů 
nebo stříbrné nanočástice. Důležitým krokem v této práci bylo data, která byla získaná 
v testech toxicity, správně statisticky vyhodnotit, protože naměřená data vesměs spadající 
do oblasti neparametrického rozdělení, Proto byla rovněž důležitá správná interpretace 
získaných výsledků a jejich následná publikace. Výsledky vlivu nanočástic v testech 
ekotoxicity na zvoleném organismu a následně pak jejich porovnání s již publikovanými 
a dostupnými daty jsou prezentovány v diskuzi. 
 
Další část této práce se zabývá možnou toxicitou vybraných anorganických solí pro P. scaber. 
Vychází z myšlenky salinizace terestrického ekosystému nadměrným používáním solí jak při 
úpravě komunikací v zimě, tak také nadměrným používáním hnojiv nebo nesprávným 
zavlažováním. Tyto soli, především chlorid sodný, ale nejen ten, se pak nacházejí 
v nadměrných koncentracích a mohou tak ohrožovat především organismy žijící v takto 
zasolené půdě a konzumující stravu s nadměrným obsahem solí. Do testu byly vybrány, jak 
již bylo zmíněno čtyři soli, avšak v současné literatuře byly dostupné informace především 
týkající se toxicity chloridu sodného. Bylo tak nanejvýš vhodné, že jsme mohli spíše kusé 
informace o toxicitě zbývajících sloučenin doplnit našimi výsledky, které byly ve velice 
krátké době úspěšně opublikovány. Souhrnné výsledky testů a jejich následná diskuze, a to 
společně s  porovnáním vlivu solí na ostatních terestrických organismech, je uvedena 
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7 SEZNAM POUŽITÝCH ZKRATEK 
AAS Atomic Absorption Spectroscopy 
 Atomová absorpční spektometrie 
AO Acridine Orange 
 Akredinová oranž 
AR Assimilation Ratio 
 Asimilační rychlost 
DNA Deoxyribonucleic Acid 
 Deoxyribonukleová kyselina 
EB Ethidium Bromide 
 Ethydium bromid 
ET Epithelial Thickness 
 Epiteliální tloušťka 
FAE Food Assimilation Efficiency 
 Účinnost asimilace stravy 
FPR Fecal Production Rate 
 Produkce fekálních peletek 
FR Feeding Rate 
 Konzumace stravy 
GR Growth Efficiency 
 Účinnost růstu 
HA Hepatopancreas Area 
 Plocha hepatopankreatu 
HP Hepatopancreas Perimetr 
 Vnějšího obvodu hepatopankreatu 
HR Hepatopancreas Radius 
 Poloměr hepatopankreatu 
CHTOŽP Ústav chemie a technologie ochrany životního prostředí 
ICP-MS Inductively Coupled Plasma Mass Spectrometry 
 Hmotnostní spektrometrie s indukčně vázaným plazmatem 
LA Lumen Area 
 Plocha lumenu 
LC50 Lethal Concnetration, the death of 50% of a group of test animals 
 Letální koncentrace, která má efekt na 50 % jedinců v testu 
LR Lumen Radius 
 Poloměr lumenu 
LSPR Laser Surface Plasmon Resonance 
 Povrchová plazmová rezonance 
PAH Polycyclic Aromatic Hydrocarbon 
 Polyaromatické uhlovodíky 
PCBs Polychlorinated Biphenyls 
 Polychlorované bifenyly 
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